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Liste des abreviations

2,4-D : acide 2,4-dichlorophenoxyacetique 

2,4 DCP : dichlorophenol 

ADN : acide desoxyribonucleique 

CaCl2 : chlorure de calcium
Cd : cadmium

Cu : cuivre

CEC : capacite d'echange cationique 

DDD : dichloro-diphenyl-dichlorethane 

DDT : dichloro-diphenyl-trichlorethane 

DTPA : acide ethylene triamine pentaacetique 

EDTA : acide ethylene diamine tetraacetique 

ETM : element trace metallique 
FBA(s) : facteur(s) de bioaccumulation

HPLC : high performance liquid chromatography, chromatographie liquide a haute 
performance

ISO : International standardisation organisation

Kp : coefficient de partage

LC50 : concentration lethale a 50%

M : molaire 
Ni : Nickel

NOEC : No Observed Effect Concentration, concentration sans effet observe 

OCDE : Organisation du Commerce et du Developpement Economique 

Pb : plomb

PCB(s) : polychloro-biphenyl(s)

PCDD(s) : polychloro-dibenzo-dioxine(s)

PCP-Na : pentachlorophenate de sodium 

POP(s) : polluant(s) organique(s) persistant(s)

Zn : zinc
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Introduction

Les activites humaines ont des effets de plus en plus importants sur l'environnement et 

sur la sante. Des problemes graves ont accompagne la sedentarisation des populations 

humaines, le developpement des societes et les progres de la technologie. Ces problemes 

se sont accentues avec l'essor de l'industrie pour devenir tres preoccupants de nos jours a 

l'echelle planetaire. Une succession d’accidents survenus dans les annees 50 a conduit 

l'opinion publique a prendre conscience des problemes lies a la pollution (Forbes et Forbes 

1994). Parmi les accidents invoques par ces auteurs, figure la catastrophe de Minamata 

(Japon), qui est un exemple du phenomene de transfert de polluant dans les chatnes 

alimentaires. Des quantites importantes de mercure ont ete liberees par une papeterie 

industrielle dans les eaux de la baie de Minamata. Ce metal a ete methyle par des bacteries 

presentes dans les sediments en un compose organometallique, le methyl-mercure. Sous 

cette forme extremement mobile et toxique, le mercure a ete transfere dans la chaine 

alimentaire pour atteindre des concentrations tres elevees dans la faune pisciaire. La 

population locale, dont le poisson constituait une part preponderate de l'alimentation, a ete 

fortement intoxiquee par le mercure ; plus de cent personnes sont decedees et un grand 

nombre a souffert de graves troubles et infirmites.

Cet exemple spectaculaire et dramatique des repercussions de la pollution de 

l'environnement repose sur le phenomene de transfert des polluants dans les reseaux 

trophiques, et plus particulierement sur le phenomene de biomagnification. Ce phenomene 

correspond a l'augmentation de la concentration d'un polluant au fur et a mesure de son 

transfert dans les maillons d'une chaine alimentaire (Janssen et al. 1993). D'autres cas de 

biomagnification, d'ampleur internationale (impliquant par exemple le DDT, un insecticide 

organochlore), ont affecte de nombreuses populations animales et ont ete tres mediatises 

dans les annees 50 - 70. Ils ont contribue au developpement d'une nouvelle discipline a 

l'interface de l'ecologie, de la chimie et de la toxicologie : l'ecotoxicologie, dont l'objectif est 

d'etudier le devenir des polluants dans l'environnement et leurs consequences ecologiques 

(Calow 1998).

Les polluants organiques les plus persistants et toxiques (comme le DDT), susceptibles 

d'etre transferes dans les chaines alimentaires et de causer des mortalites importantes, ont 

progressivement ete interdits (a partir du debut des annees 70 dans les pays industrialises 

pour le DDT, Ramade 1998). Cependant, le nombre de composes organiques produits, 

commercialises et utilises chaque annee augmente rapidement et les donnees 

ecotoxicologiques ne sont pas disponibles pour un grand nombre d'entre eux (Forbes et 

Forbes 1994). Les instances internationales ont etabli des listes de substances a etudier en 

priorite (CEE 2000) mais, outre les difficultes liees au grand nombre de composes,
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revaluation de leur toxicite par transfert dans les reseaux trophiques se heurte au manque 

de methodologies et d'outils standardises. La mortalite de la faune non-cible (oiseaux et 

mammiferes) liee a l'utilisation de la bromadiolone, un anticoagulant rodenticide employe 

dans la lutte contre les pullulations de campagnols prairiaux, en est un exemple recent 

(Berny et al. 1997).

Le transfert de polluants dans les reseaux trophiques ne se limite pas aux composes 

organiques. L'augmentation des concentrations en elements trace metalliques (ETM) dans 

les sols - principalement due aux activites humaines (Nriagu et Pacyna 1988) - suscite de 

nombreuses etudes sur les risques de leurs transferts. Ces risques paraissent d'autant plus 

grands que les ETM, contrairement a la plupart des composes organiques, ne sont pas 

degrades dans l'environnement. Les zones concernees par les pollutions metalliques sont 

tres diverses : bords de voies routieres, perimetres (parfois etendus sur plusieurs dizaines de 

km dans la direction des vents dominants) de zones industrielles ou minieres, zones 

agricoles ou forestieres d'epandages de boues de station d'epuration,...

Le probleme des transferts des polluants depasse donc largement le cadre scientifique 

pour devenir une preoccupation sociale et politique de premiere importance, refletee par la 

pression accrue du grand public pour preserver la qualite de l'environnement et des produits 

de l'agriculture. La quantification et la modelisation des transferts et des effets des polluants 

dans les reseaux trophiques constituent un des enjeux majeurs de l'ecotoxicologie moderne.

Malgre l'identification precoce des transferts des polluants dans les reseaux trophiques, 

les concepts et les methodologies a utiliser pour les etudier sont encore discutees. Les 

connaissances scientifiques restent fragmentaires, parfois contradictoires, et suscitent 

encore de vives polemiques, notamment en ce qui concerne le phenomene de 

biomagnification (Beyer 1986; Fagerstrom 1991; Janssen et al. 1993; Laskowski 1991; 

Moriarty et Walker 1987; Pokarzhevskii et Van Straalen 1996; Van Straalen et Ernst 1991).

Les difficultes inherentes aux etudes de transfert sont a l'origine de la variabilite des 

resultats obtenus et d'erreurs dans leurs interpretations. Une de ces difficultes reside dans 

l'estimation de la biodisponibilite, qui caracterise la capacite d'un polluant a etre absorbe 

par un organisme. Il est maintenant etabli que la concentration totale d'un polluant mesuree 

dans un compartiment d'un ecosysteme ne permet de prevoir de maniere satisfaisante, ni sa 

concentration dans les organismes exposes, ni ses effets. La fraction du contaminant qui 

peut etre absorbee par un organisme constitue la fraction biodisponible, variable en fonction 

du polluant, de l'organisme et du compartiment considere. De nombreux travaux sur les 

transferts de polluants ont ignore l'importance de ce parametre, ce qui a conduit a des 

resultats a priori contradictoires avec les travaux qui l'ont pris en compte. A l'heure actuelle,
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la prevision de la biodisponibilite d'un polluant pour un organisme est parfois satisfaisante 

mais la generalisation a d'autres polluants et/ou d'autres organismes (meme 

taxonomiquement proches) reste le plus souvent impossible (Peijnenburg et al. 1999a).

L'interpretation des resultats peut egalement etre faussee quand le site et la forme de 

stockage des polluants dans les organismes ne sont pas pris en compte. Le transfert entre 

des organismes de deux niveaux trophiques differents devrait etre evalue sur la base de la 

quantite de polluant stocke dans le (ou les) organe(s) reellement ingeres par l'organisme 

consommateur. La forme de stockage du polluant devrait egalement etre consideree dans la 

mesure ou elle conditionne la biodisponibilite de la substance contenue dans les tissus 

consommes (Riviere 1998).

Enfin, le concept de biomagnification a ete exagerement utilise pour expliquer (et/ou 

prevoir) les concentrations en polluants dans les organismes en fonction de leur position 

trophique. Le recours systematique a ce concept a conduit a des interpretations erronees 

des resultats obtenus lors d'etudes des transferts de polluants organiques (Moriarty et 

Walker 1987) et metalliques (Beyer 1986).

Dans ce contexte, les etudes entreprises dans ce travail de these visent a une meilleure 

comprehension des phenomenes qui conditionnent la biodisponibilite, les transferts et les 

effets des polluants dans des reseaux trophiques. Nos travaux ont ete organises, en fonction 

de la complexite croissante des systemes etudies, selon trois approches complementaires :

> des etudes en laboratoire de la biodisponibilite et/ou des transferts de polluants entre 

deux compartiments d'un reseau trophique,

> des etudes en laboratoire et en conditions semi-naturelles de la biodisponibilite et/ou 

des transferts entre trois compartiments d'un reseau trophique,

> une etude in situ integrant les transferts sol - plante - animal.

Les polluants etudies appartiennent a deux grandes familles : (1) les ETM avec 

principalement le cadmium (Cd) mais egalement le cuivre (Cu), le nickel (Ni), le plomb (Pb) 

et le zinc (Zn) et (2) les composes organiques avec un herbicide de la famille des 

phenylurees, l'isoproturon.

Les reseaux trophiques choisis comprennent des sols agricoles (ainsi qu'un sol forestier) 

presentant differents niveaux de contamination, des producteurs primaires (trois especes de 

plantes: la laitue Lactuca sativa, le colza Brassica napus et le mais Zea mays), un 

consommateur primaire (l'escargot Helix aspersa) et un predateur (le carabe Chrysocarabus 

splendens).

Le modele central de cette these est l'escargot Petit Gris H. aspersa. Connu pour ses 

capacites a accumuler les ETM a des concentrations importantes dans ses tissus, H. 

aspersa est utilise frequemment dans les travaux d'ecotoxicologie, que ce soit sur le terrain
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dans des etudes de bioindication active (Beeby et Eaves 1983; Berger et Dallinger 1993; 

Coughtrey et Martin 1977) ou passive (Pihan et Gomot-deVaufleury 2000), ou au laboratoire 

(Gomot 1997; Gomot-de Vaufleury et Pihan 2002; Laskowski et Hopkin 1996b). Herbivore et 

detritivore, ce mollusque gasteropode pulmone est expose aux pollutions des sols, des 

vegetaux et de l'atmosphere et represente de ce fait un modele integrateur complementaire 

des organismes sous-terrains comme les annelides ou les organismes a regime strictement 

herbivore ou detritivore. Peut-etre parce qu'il entre dans le regime alimentaire de l'Homme, 

les etudes portant sur sa biologie et son ecologie sont nombreuses et en font un des 

invertebres les mieux connus, ce qui represente un avantage essentiel pour des etudes 

ecotoxicologiques. Enfin, ce modele a ete tres etudie dans notre laboratoire (Gomot et Deray 

1987) ou son elevage est parfaitement maitrise. La biologie generale d'H. aspersa et les 

modalites de son elevage en laboratoire sont presentees dans l'Annexe 1 de ce memoire.

La laitue, le colza et le mais ont ete retenus comme modeles vegetaux, d'une part, parce 

que ces plantes cultivees entrent dans le regime alimentaire de l'Homme (principalement la 

laitue et le mais) et, d'autre part, parceque les escargots les acceptent comme nourriture.

Enfin, le coleoptere C. splendens a ete choisi car il represente un predateur naturel de 

mollusques gasteropodes (presque exclusivement heliciphage) et parce que les repartitions 

geographiques de C. splendens et de H. aspersa rendent possible une relation proie - 

predateur entre ces deux especes. La biologie de ce carabe, ainsi que les techniques 

d’elevage en laboratoire, font l'objet de l'Annexe 2 du present document.

Le plan de ce memoire est le suivant. Dans une premiere partie, une synthese 

bibliographique dresse un bilan des connaissances actuelles, ce qui a permis de definir les 

objectifs de notre travail et de proposer les approches methodologiques appropriees. Les 

resultats font l'objet de la deuxieme partie du memoire, organisee en 6 sections 

correspondant chacune a un article. Apres avoir etudie la biodisponibilite du Cd present dans 

un sol pollue pour l'escargot (Section 1), nous abordons les transferts du Cd dans un 

systeme plante - escargot (Section 2). L'hypothese selon laquelle H. aspersa pourrait etre 

un vecteur important du transfert du Cd dans les chaines alimentaires est etudiee dans une 

experience de transfert entre H. aspersa et C. splendens (Section 3). Les Sections 4 et 5 

presentent des dispositifs permettant l'etude des transferts dans un systeme plus complexe 

(sol - plante - escargot). Ces dispositifs ont ete utilises en laboratoire pour les ETM (Section 

4) et en conditions semi-naturelles pour l'herbicide isoproturon (Section 5). Enfin, l'etude in 

situ des transferts d'ETM fait l'objet d'une experience exposee dans la Section 6. La 

troisieme partie est constituee d'une discussion generale et des perspectives qui se 

degagent de ce travail.
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I CONTEXTE GENERAL

Les ecosystemes terrestres peuvent etre contamines par des pollutions aigues, 

generalement locales, et/ou par des pollutions diffuses concernant des zones beaucoup plus 

vastes. Dans ce dernier cas, les polluants emis par des sources diverses (combustion de 

matieres energetiques, activites industrielles ou minieres,...) sont deposes dans les 

differents compartiments de l'ecosysteme apres un transport a plus ou moins longue 

distance et plus ou moins rapide.

Les apports de polluants peuvent etre deliberes (epandages de dechets, de boues de 

station d'epuration, de fertilisants contenant des impuretes ou de biocides,.) ou totalement 

involontaires et imprevisibles (accidents de transport, inondations,...). Une proportion parfois 

non negligeable d'un compose toxique dans un ecosysteme peut egalement avoir une 

origine naturelle (sols formes sur des roches-meres metalliferes, volcanisme, embruns 

marins) (Walker et al. 1996).

Les principales sources et les flux majeurs des substances polluantes au sein des 

ecosystemes sont presentes dans la Figure 1.

Le devenir des polluants dans un ecosysteme depend des caracteristiques physico- 

chimiques du milieu, d'une part, et des caracteristiques du polluant considere, d'autre part. 

La description et la quantification des rythmes de transport et de transformations des 

differentes substances polluantes (organiques et inorganiques) dans les differents 

compartiments des ecosystemes (eaux de surface ou souterraines, sols et atmosphere) sont 

les premieres etapes permettant d'evaluer l'exposition d'un organisme a un polluant (Mill 

1993).

Sensu stricto, l'exposition est definie comme le contact d'un organisme avec un agent 

physique ou chimique et Suter II (1993) precise, dans une perspective cinetique, que 

l'exposition est le processus par lequel un organisme acquiert une dose. devaluation de 

l'exposition est une composante-cle de revaluation du risque. Elle permet de decrire et de 

quantifier le contact entre une substance et un etre vivant. Il s'agit de determiner avec quel(s) 

compartiment(s) d'un ecosysteme un organisme est en contact et comment ce contact peut 

resulter en l'absorption du polluant par l'organisme. L'exposition depend donc en grande 

partie de la biologie, au sens large, de l'organisme considere (Jager 1998).

Une plante peut etre contaminee par deux voies principales : l'apport atmospherique de 

polluants et l'absorption depuis le sol par les racines (Figure 1). Chez les organismes 

animaux, le nombre et la nature des voies d'exposition dependent beaucoup de l'ecologie de 

l'organisme considere (Suter II 1993, Van Straalen et Van Gestel 1998) et peuvent etre :

- digestive par ingestion de nourriture (sol, materiel vegetal ou animal mort ou 

vivant) et d'eau,

- cutanee par contact avec les polluants du sol et/ou de l'eau,
6
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Figure 2. Voies et sources ({'exposition (et de transfert potentiel) des mollusques gasteropodes aux polluants.
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Figure 3. Transfers theoriques des polluants dans un ecosystems terrestre. Les transfers figures par 
des fleches en pointille peuvent etre influences par la biodisponibilite (modifie, d a pres Marinussen, 
1997).
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- respiratoire par inhalation de gaz et/ou de particules presents dans 

('atmosphere et/ou dans la phase aerienne du sol (les interstices du sol pouvant etre 

remplis par de l'eau et/ou par de l'air).

Dans ce memoire, les sources (phase liquide ou phase solide du sol, plante, air) et les 

voies d'exposition (digestive, cutanee, repiratoire) seront considerees comme etant les 

sources et les voies de transfert s'il y a absorption du polluant (Figure 2).

Lorsque l'exposition a ete definie, l'absorption des substances polluantes considerees est 

determinee par leur biodisponibilite. La fraction biodisponible d'une substance represente la 

proportion de cette substance dans un compartiment qui est disponible pour l'absorption par 

les organismes vivants. La biodisponibilite est un parametre particulierement important qui 

intervient dans les transferts compartiments abiotiques - compartiments biotiques, mais 

egalement dans les transferts au sein des reseaux trophiques (Figure 3).

La these portant en grande partie sur ce parametre (particulierement au niveau des 

transferts sol - biomasse), un large volet de la synthese bibliographique est consacre a la 

definition de ce concept et aux methodes permettant de l'evaluer.

Lorsque les organismes ont absorbe un polluant, celui-ci a un devenir variable en fonction 

de sa nature et de la physiologie de l'organisme (il peut etre transforme ou non, excrete et/ou 

stocke en quantite et sous des formes diverses). Ce devenir conditionne en partie le transfert 

de la substance (ou de ses metabolites) dans les reseaux trophiques. Le devenir des 

polluants dans les organismes ainsi que leurs transferts au sein des chaines alimentaires 

sont abordes dans la suite de cette synthese.

II LE CONCEPT DE BIODISPONIBILITE

Dans cette partie, nous considererons uniquement la biodisponibilite des polluants 

presents dans les sols.

Bien que tres employe, le concept de biodisponibilite est encore mal defini (Peijnenburg et 

al. 1997). Faire un inventaire des definitions proposees ne presenterait pas d'autre interet 

que de montrer qu'elles dependent beaucoup de la formation scientifique des auteurs qui les 

proposent (ecotoxicologues "vegetaux" ou "animaux", chimistes du sol,...). Pour certains, la 

biodisponibilite correspond, pour les ETM, a la quantite d'ions metalliques libres en solution, 

d'autres estiment qu'elle est la quantite reellement absorbee par les organismes ou encore la 

quantite qui peut potentiellement causer un effet (Plette et al. 1999). La definition donnee par 

Peijnenburg et al. (1997), qui s'inspire de la definition de Hamelink et al. (1994) pour les 

milieux aquatiques, nous semble la plus appropriee aux transferts sol - organismes. Selon
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ces auteurs, la biodisponibilite est un processus dynamique qui comprend au moins deux 

sous-ensembles de processus : la disponibilite environnementale, qui considere les 

processus physico-chimiques qui regissent la partition de la substance etudiee entre la 

phase solide et la phase liquide du sol, et la biodisponibilite environnementale, qui considere 

les processus physiologiques specifiques qui regissent I'absorption de la substance.

Ces auteurs completent cette definition en definissant un troisieme ensemble de 

processus, la biodisponibilite toxicologique (ou pharmacologique), qui correspond a la 

redistribution de la substance dans I'organisme et a ses effets toxiques.

Le concept de la biodisponibilite est schematise sur la Figure 4.

Figure 4. Concept de biodisponibilite.

Biodisponibilite environnementale: 
mjr\\ Ensemble des processus physiologiques
Lj qui regissent I’absorption des polluants

Polluant 
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Disponibilite environnementale:
Ensemble des processus physico-chimiques qui conditionnent 
la partition du polluant entre les phases solide et liquide du sol

Concentration totale en polluant dans le sol

Cette definition possede deux avantages majeurs. D'une part, elle met en avant la 

necessity d'apprehender la biodisponibilite dans sa dimension cinetique. En effet, la 

biodisponibilite est susceptible de varier significativement au cours du temps en raison de 

revolution des phenomenes physico-chimiques au niveau du sol et des cycles biologiques 

des organismes. D'autre part, cette definition indique explicitement que la biodisponibilite est 

specifique et met d'emblee I'accent sur la difficulty d'extrapoler tout res u I tat obtenu sur une 

espece a d'autres especes, meme taxonomiquement proches.
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III EVALUATION DE LA BIODISPONIBILITE : ETAT DES 

CONNAISSANCES ET LACUNES

devaluation de la biodisponibilite peut etre abordee par differentes approches non 

exclusives parmi lesquelles les plus utilisees sont sans doute les tests biologiques et les 

methodes chimiques. Ces dernieres renseignent principalement sur la disponibilite 

environnementale et ne permettent que de poser des hypotheses quant a la biodisponibilite 

reelle d'un polluant pour un organisme. Les tests biologiques consistent a exposer un 

organisme a un substrat pollue pendant une duree determinee puis (1) a mesurer la 

concentration du polluant dans les tissus de l'organisme et/ou (2) a evaluer les effets 

toxiques sur l'organisme (en considerant differentes cibles ("endpoints") : mortalite, 

croissance, reproduction, comportement, biomarqueurs, ...). Cependant, les tests 

biologiques seuls ne permettent pas de prevoir la biodisponibilite du polluant pour un autre 

type de sol, une autre concentration ou un autre organisme, et, plus generalement, pour 

d'autres conditions environnementales que celles utilisees au cours du test. Cette approche 

ne renseigne pas non plus sur le compartiment du sol (phase liquide ou solide) dont provient 

le polluant qui a ete absorbe par l'organisme.

Dans cette synthese bibliographique, nous avons principalement retenu les travaux qui 

mettent en reuvre les deux types d'approches, chimiques et biologiques.

De tres nombreuses etudes ont montre que la concentration totale d'une substance 

metallique ou organique dans un sol ne represente pas la quantite reellement biodisponible 

pour les organismes (Morrison et al. 2000). Dans une approche devaluation du risque, il est 

donc fondamental de connaitre de maniere quantitative et qualitative la fraction biodisponible 

des polluants dans les sols.

III.1 BIODISPONIBILITE DES ETM

III.1.1 Methodes devaluation de la biodisponibilite des ETM

III.1.1.1 Extractions chimiques

III.1.1.1.1 Principe

L'extraction chimique est la mise en solution d'une fraction d'un ou plusieurs polluants 

presents dans le sol. Plusieurs types d'extraction chimique existent (Lebourg et al. 1996) :

- extraction simple : un seul extractant est utilise,
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- extraction multiple en parallele : plusieurs extractants (en general de plus en 

plus puissants) sont utilises, avec, pour chacun, un nouvel echantillon de sol,

- extraction multiple sequentielle : plusieurs extractants sont utilises 

successivement sur un meme echantillon de sol.

Dans tous les cas, les extractions sont suivies du dosage du polluant passe dans l'extrait. 

Les extractions chimiques permettent theoriquement de fractionner les polluants dans des 

pools de forme biogeochimique distinctes (solubles, adsorbes a la phase organique ou a des 

mineraux secondaires ou primaires,...), ce qui peut etre considere comme une partie de la 

speciation (l'autre partie etant de caracteriser la forme chimique du polluant : ion, complexe, 

liaison covalente,...). Les extractions chimiques ne sont pas forcement dediees a l'etude de 

la biodisponibilite ; elles sont egalement utilisees pour evaluer les risques de transferts vers 

les eaux superficielles ou souterraines (Alvim Ferraz et Lourengo 2000; Holm et al. 1998; 

Thoming et Calmano 1998).

Pour revaluation de la biodisponibilite, l'objectif final des techniques d'extraction chimique 

est de prevoir la fraction biodisponible. Pour ce faire, des relations mathematiques sont 

recherchees entre les concentrations dans les extraits chimiques et les concentrations dans 

les tissus des organismes. Une correlation significative entre ces donnees suggere que la 

concentration extraite peut etre un indicateur valable du risque de transfer! du polluant 

depuis le sol vers l'organisme.

De nombreux extractants chimiques sont utilises et permettent de determiner le ou les 

pools recherches pour un ou plusieurs polluants. Les extractions chimiques multiples 

separent en general la totalite de l'ETM en cinq fractions qui different en fonction de la nature 

des extractants choisis (Tableau 1), de leur concentration et du protocole utilise (duree 

d'agitation sol - extractant, par exemple) (Ahnstrom et Parker 2001; Gommy et al. 1998). Les 

pools obtenus par les differents extractants peuvent se chevaucher (Tableau 1).

III.1.1.1.2 Resultats obtenus1

L'extraction a l'eau deionisee permet theoriquement d'obtenir les ions metalliques 

presents dans la solution du sol. Certaines etudes ont montre des correlations significatives 

et positives entre les concentrations de la solution du sol et celles des plantes (Hamon et al.

1995). D'autres etudes, au contraire, n'ont pas trouve de relations satisfaisantes entre ces 

deux parametres (Lorenz et al. 1997) mais les correlations ont ete ameliorees en prenant en 

compte les concentrations en Cd dans la solution rhizospherique, particulierement en 

considerant les concentrations de la forme ionique du Cd2+. Ge et al. (2000) ne trouvent pas 

de correlations satisfaisantes entre les concentrations de Cd, Cu, Ni, Pb et Zn des plantes 

prelevees sur des sols pollues et les concentrations en ions libres dans la solution ou les 

concentrations totales en solution. D'une maniere generale, McLaughlin et al. (2000a)

Les articles analyses pour la redaction de ce chapitre sont synthetises dans les annexes 3A et 3B.
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concluent que ('analyse des concentrations de la solution du sol ne procure pas une 

estimation precise de la phytodisponibilite des ETM dans les sols.

Tableau 1. Capacite de diffe rents extractants chimiques a extraire les ions des diffe rents pools du sol 
(adapte, d'apres Alloway, 1995). EDTA : acide ethylene diamine tetraacetique, DTPA : acide ethylene 
triamine pentaacetique

Adsorbe Adsorbe Residuaires,

faiblement et fortement dans lies aux

Pool
recherche

lie a la phase les oxydes et mineraux

organique les mineraux primaires

secondaires

Solution du sol Echangeable

Extractant

Eau distillee

0,1 M NaNO:

0,05M CaCI;

0,1 M HNO:

0,1 M Ca(N03)2 

0,005 M DTPA

1 M HNO:

0,05 M EDTA

L'utilisation des concentrations en ETM dans la solution du sol pour evaluer (et prevoir) 

leur biodisponibilite pour les organismes animaux (zoodisponibilite) conduit egalement a des 

resultats contradictoires. Ainsi, chez les arthropodes, les concentrations en Cd dans les 

tissus du collembole Folsomia Candida ne peuvent etre prevues par les concentrations en Cd 

soluble du substrat artificial (matrice ISO) utilise pour exposer les animaux (Crommentuijn et 

al. 1997). Les concentrations en Cu dans les tissus de F. Candida exposes a des sols 

naturels experimentalement contamines sont mieux predites par les concentrations totales 

que par celles de la solution du sol ou d'extraits obtenus par de I'eau de pluie (Bruus 

Pedersen et al. 1997). Pour le Zn, les differences de toxicite observees chez F. Candida 

expose a des sols experimentalement contamines et a des sols pollues par une fonderie ne 

sont pas totalement expliquees par les differences de concentrations en Zn solubles (Smit et 

Van Gestel 1996). Des experiences portant sur les interactions Zn/Cd ont montre que, bien 

que la solubilite du Cd ait ete modifiee par la presence de Zn, I'absorption des deux ETM 

n'est pas significativement affectee, suggerant que la solubilite des ETM ne conditionne pas 

leur absorption (Van Gestel et Hensbergen 1997). Chez les annelides, les concentrations en 

Cd dans les tissus de Lumbricus rubellus expose a des sols experimentalement contamines 

dont on modifie les concentrations en Cd soluble (par ajout de Ca(OH)2 ou de Mn02) sont
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mediocrement correlees (R2 faibles) aux concentrations solubles (Oste et al. 2001a). Dans 

cette etude, cependant, la correlation devient satisfaisante lorsque l'on considere le pH du 

sol comme variable explicative.

Pour les plantes comme pour les animaux, ces resultats peuvent etre expliques par le fait 

que la biodisponibilite est determinee d'une part par la concentration (et eventuellement la 

speciation) des ETM dans la solution du sol, mais egalement par la capacite du sol a 

tamponner cette concentration. Ce concept, qui ne semble pas avoir ete adopte par les 

ecotoxicologues "animalistes", a pourtant ete formalise il y a 30 ans par des ecotoxicologues 

etudiant la phytodisponibilite. Ainsi, Tiller et al. (1972a) definissent trois parametres qui 

caracterisent la biodisponibilite :

- le facteur Intensite (/) qui correspond a la concentration en ETM dans la solution du 

sol,

- le facteur Quantite (Q) qui represente la reserve en ETM provenant de la phase 

solide et susceptible d'alimenter la solution du sol1,

- le facteur Capacite (C) qui est le rapport de la quantite sur l'intensite, egalement 

appele pouvoir tampon.

Les extractions a l'eau permettraient donc de quantifier le facteur Intensite (McLaughlin et al. 

2000a) mais ne mettraient pas en solution les ions de reserve, donc ne permettraient pas 

d'evaluer le facteur Quantite. Les extractions realisees avec des reactifs chimiques plus 

puissants que l'eau sont utilisees dans l'espoir de mieux quantifier / et/ou Q.

Comme nous l'avons signale auparavant, le nombre d'extractants chimiques utilises pour 

etudier la biodisponibilite des ETM est considerable. Ces extractants sont generalement de 

trois types : chelatants organiques, solutions salines neutres et solutions acides plus ou 

moins concentrees. Les acides tres concentres sont utilises pour extraire la totalite ou la 

quasi-totalite des ETM presents dans le sol et ne sont pas detailles ci-apres.

Pour les plantes, les extractants organiques le plus souvent utilises sont l'acide ethylene 

diamine tetraacetique (EDTA) et l'acide diethylene triamine pentaacetique (DTPA). Ces 

composes solubles sont de puissants chelateurs des ETM et agissent en desorbant les ions 

metalliques des sites d'echange de la phase solide pour les mettre en solution. Ces 

extractions mesureraient plutot Q que / et auraient meme une certaine tendance (comme les 

acides faiblement concentres) a extra ire des ions non-phytodisponibles (Lebourg et al.

1996). L'utilisation du DTPA et de l'EDTA n'a pas permis d'obtenir des correlations 

satisfaisantes entre les concentrations extraites et les concentrations des tissus pour le Cd 

dans le ble, la carotte et la laitue (Singh et al. 1995) et pour le Cu pour 9 plantes sauvages 

poussant dans des vignobles du sud de la France (Brun et al. 1998). La validite de 

l'utilisation de ces extractants pour predire la phytodisponibilite des ETM est egalement

1 Le facteur Q peut etre estime par des extractions plus puissantes que celles obtenues avec de l'eau, ou par des methodes 
isotopiques (voir partie II.1.2.3.).''
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critiquee par O'Connor (1988) pour les sols acides ou pollues et par Nakahone et Young 

(1993).

Les sels neutres les plus utilises sont le chlorure de calcium (CaCl2), le nitrate de calcium 

(Ca(NO3)2), le nitrate de sodium (NaNO3) et le nitrate d'ammonium (NH4NO3), dans des 

concentrations allant de 0,01 M a 1M (McLaughlin et al. 2000b). Le principe de ces 

extractions repose sur la mise en solution des cations metalliques lies a la phase solide par 

echange avec le cation du sel utilise. Ce type d'extractants ne provoque qu'une faible 

alteration du pH du sol et simule etroitement la force ionique naturelle d'un sol. Cependant, 

les resultats obtenus, comme avec les extractants precedents, ne sont pas toujours 

satisfaisants pour evaluer la phytodisponibilite. Lebourg et al. (1996) ont passe en revue un 

grand nombre d'etudes ayant utilise differents sels neutres et notent que les correlations 

obtenues entre les concentrations dans les plantes et les concentrations des extraits vont de 

non significatives a hautement significatives. McLaughlin et al. (2000b) concluent d'une autre 

revue de la litterature, que des correlations significatives sont surtout observees dans les 

etudes portant sur un faible nombre de sols et/ou de sources de pollution.

Les extractants chimiques (chelatants organiques ou solutions salines neutres) ont aussi 

ete utilises pour tenter de predire la zoodisponibilite. Dans ces etudes egalement, les 

resultats sont contradictoires, les memes extractants etant correles ou non avec les 

concentrations en ETM dans les tissus. Ainsi, les concentrations extraites par le CaCl2 

predisent de maniere satisfaisante les concentrations internes de Cu chez le collembole 

Folsomia Candida expose a des sols naturels, pollues ou experimentalement contamines 

(Bruus Pedersen et al. 2000). Inversement, dans la meme experience, l'extraction au CaCl2 

ne donne pas une estimation satisfaisante de la biodisponibilite du Cu pour une espece du 

meme genre, F. fimetaria (Bruus Pedersen et al. 2000). Les concentrations en Cd, Pb et Zn 

des tissus d'Eisenia andrei exposes six semaines a cinq sols pollues provenant de sites 

miniers du nord de la France ne sont correlees ni aux concentrations extraites par un 

melange acetate d'ammonium - EDTA ni par le CaCl2 (Grelle et Descamps 1998). Dans une 

etude portant sur l'influence du pH sur la biodisponibilite du Cd, du Cu et du Pb pour 

Dendrobaena rubida, les correlations entre les concentrations dans les tissus et celles 

obtenues par extraction a l'acetate d'ammonium ne sont pas significatives, et ce, pour toutes 

les modalites de l'experience (Bengtsson et al. 1986). Enfin, une etude recente montre que 

les concentrations en Cd et en Zn ne diminuent pas ou peu dans les tissus d'annelides 

exposes a des sols chaules ou amendes avec de la beringite (utilisee comme chelateur des 

ETM), alors que les concentrations extraites par le CaCl2 sont diminuees de plus de 90% 

(Oste et al. 2001a).

14



Synthese bibliographique

III.1.1.1.3 Interets et limites

Les extractions chimiques sont simples et rapides a mettre en reuvre (comparees aux 

tests biologiques notamment) et leur cout est relativement faible. Elles permettent, d'une 

maniere generale, d'obtenir des donnees plus pertinentes sur la disponibilite potentielle des 

ETM que les concentrations totales dans les sols (Chlopecka et al. 1996). Dans le cadre de 

revaluation du risque reglementaire, l'utilisation d'un ou plusieurs extractants decrivant de 

maniere acceptable les reservoirs disponibles pour des groupes d'organismes (par exemple, 

vegetaux non hyperaccumulateurs, animaux du sol a corps mous,...) et pour un ou plusieurs 

ETM permet d'ameliorer revaluation de la biodisponibilite. Les instances de normalisation 

des differents pays se dotent de methodes d'extraction et de dosage normalisees (NF 31­

120 et 31-121 in AFNOR (1994)) capables de repondre a ces objectifs devaluation du 

risque.

En revanche, l'ensemble des resultats analyses montre qu'il n'existe pas d'extractant 

universel. Un extractant efficace pour un ETM et pour un sol peut se reveler inefficace pour 

un autre ETM et/ou un autre type de sol. Le nombre de facteurs qui determinent la 

biodisponibilite explique l'heterogeneite des resultats (McLaughlin et al. 2000a). Un des 

inconvenients les plus importants des techniques d'extraction chimique repose sur le fait 

qu'elles ne sont pas cinetiques. En effet, ces extractions mettent en solution une fraction de 

l'ETM total d'un echantillon de sol dans des conditions donnees mais ne prennent pas en 

compte les variations de biodisponibilite au cours du temps. En d'autres termes, McLaughlin 

et al. (2000a) indiquent que la seule mesure de I (ce qui est immediatement biodisponible) 

ne suffit pas et qu'une estimation de Q (ce qui pourra devenir disponible au cours du temps) 

est egalement indispensable pour evaluer precisement la biodisponibilite d'un ETM dans un 

sol.

De plus, l'efficacite des extractions chimiques pour separer les ETM en pools distincts est 

remise en cause. Ainsi, Hutchinson et al. (2000) soulignent que les extractions chimiques 

dissolvent une fraction arbitraire des ETM et qu'elles ne constituent pas une mesure 

satisfaisante de leur biodisponibilite. Chlopecka et al. (1996) precisent que interpretation de 

l'utilisation d'un extractant doit etre prudente. Ainsi, un extractant utilise pour obtenir une 

fraction peut ne pas reellement extraire les ETM provenant de cette fraction. Par exemple, la 

fraction extraite par des solutions tampon d'acetate est supposee etre liee aux carbonates 

alors que les conditions de pH de certains sols rendent cette fraction tres peu susceptible 

d'etre extraite par cette solution (Chlopecka et al. 1996). Les auteurs supposent que la 

fraction extraite provient d'une autre fraction non definie et, de ce fait, ne permet pas 

d'evaluer de maniere satisfaisante la fraction biodisponible.

D'autres approches, comme la theorie de partition a l'equilibre, ont ete developpees pour 

tenter de mieux decrire cette biodisponibilite.
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III.1.1.2 La theorie de la partition a I'equilibre

111.1.1.2.1 Principe

II est generalement admis que la theorie de partition a I'equilibre (TPE) ou "Equilibrium 

Partitioning Theory" est une des hypotheses les plus pertinentes pour conceptualiser la 

biodisponibilite. Initialement, cette hypothese a ete proposee par Shea (Shea 1988) puis 

developpee par Di Toro et collaborateurs (Di Toro et al. 1991) pour evaluer la biodisponibilite 

des polluants organiques. La theorie a ete recemment adaptee aux elements trace 

metalliques (Janssen et al. 1997a; Janssen et al. 1997b; Peijnenburg et al. 1997; Spurgeon

1997).

Cette hypothese stipule, d'une part, que les polluants qui sont lies aux sols ou aux 

sediments sont en equilibre cinetique avec la phase aqueuse (eau interstitielle des sols et 

des sediments) et, d'autre part, que les organismes benthiques ou terrestres sont exposes 

uniquement (ou tres majoritairement) a cette phase aqueuse. Cette seconde partie de 

l'hypothese est egalement connue sous le nom de "Pore-Water Hypothesis" (PWH).

La partition d'un polluant entre les phases liquide et solide d'un sol est decrite par le 

coefficient de partition Kp qui est defini ainsi :

Kp

Avec [Polluantjsolide, la concentration du polluant lie a la phase solide (en mg.kg-1) et 

[Polluanthquide, la concentration du polluant dans la phase liquide (en mg.L-1). Cette valeur est 

exprimee en L.kg-1.

L'hypothese stipulant que la concentration previsible d'un polluant dans un organisme est 

directement liee a la concentration du polluant dans la phase liquide, la connaissance de la 

valeur de Kp suffirait pour predire la fraction biodisponible.

111.1.1.2.2 Resultats obtenus1

Plusieurs etudes, jusqu'a present presque exclusivement consacrees aux annelides, ont 

cherche a etablir les relations mathematiques entre, d'une part, les caracteristiques physico- 

chimiques du sol et les valeurs de Kp des ETM (Janssen et al. 1997a) et, d'autre part, entre 

les concentrations dans les organismes et les valeurs de Kp (Janssen et al. 1997b). L'objectif 

final de ces etudes est de proposer des modeles permettant, a partir de la mesure de 

proprietes simples des sols (pH, teneur en matiere organique (MO), granulometrie, teneur en 

argile ou en oxydes de fer,...), de predire les concentrations attendues dans des organismes 

exposes au sol (Peijnenburg et al. 1999b). Plusieurs etudes ont conforte cette hypothese en 

montrant que les concentrations en ETM dans les tissus d'Enchytraeus crypticus

Les articles analyses pour la redaction de ce chapitre sont synthetises dans l'annexe 3C.
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(Peijnenburg et al. 1999a) et d'Eisenia andrei (Peijnenburg et al. 1999b) pouvaient etre 

prevues avec une precision satisfaisante grace aux valeurs de Kp. Les auteurs ont conclu 

que l'absorption des ETM chez ces deux especes d'oligochetes dependait des 

concentrations dans l'eau interstitielle ou d'"une voie d'absorption intimement liee a l'eau 

interstitielle". Ces travaux ayant conforte d'autres resultats experimentaux suggerant que 

l'absorption des ETM par l'eau interstitielle serait predominante chez des annelides 

(Spurgeon et Hopkin 1996), la TPE a ete generalement admise par la communaute 

scientifique.

Cependant, des experiences suggerent que l'absorption des ETM de la phase solide 

pourrait etre quantitativement non negligeable chez des annelides et chez des arthropodes 

et remettent en cause la TPE. Ainsi, dans une etude de Crommentuijn et al. (1997), des 
collemboles (F. candida) sont exposes a un substrat OCDE (Organisation du Commerce et 

du Developpement Economique) modifie de maniere a faire varier les concentrations 

solubles de Cd. Aucune tendance coherente entre les traitements n'etant observee au 

niveau de l'accumulation de Cd dans les tissus, les auteurs concluent que les concentrations 

en Cd soluble ne permettent pas de predire la biodisponibilite du Cd pour cette espece. Un 

certain nombre d'experiences sur le Zn remettent egalement en question la validite de cette 

theorie. Oste et al. (2001a) divisent les concentrations de Cd soluble par 25 par ajout de 

Ca(OH)2 ou de MnO2 et constatent une diminution des concentrations en Cd dans les tissus 

d'un facteur 1,3 seulement. Les concentrations en Cd soluble dans les sols et les 

concentrations internes n'etant que mediocrement correlees, les auteurs concluent que 

l'absorption du Cd lie a la phase solide pourrait etre majoritaire (en tous cas non negligeable) 

et que la TPE n'est pas applicable dans ce cas (Oste et al. 2001a).

Les experiences menees par l'equipe de Peijnenburg sur des annelides ont ete adaptees 

a un organisme vegetal, la laitue (Lactuca sativa), exposee a 17 sols naturels hollandais et 2 

matrices artificielles experimentalement contaminees (Peijnenburg et al. 2000). Les resultats 

montrent que l'absorption des ETM par la plante, tres variable en fonction de l'ETM et du sol 

considere, est fortement correlee a la quantite d'eau transpiree par la plante (ce qui est en 

accord avec une hypothese formulee par McLaughlin et al. (2000a)) mais egalement a la 

disponibilite des ETM dans l'eau interstitielle.

111.1.1.2.3 Interets et limites

L'interet majeur de la TPE et de la "pore-water hypothesis" qui lui est associee reside 

dans la possibilite theorique d'extrapoler la biodisponibilite (en terme de bioaccumulation 

et/ou de toxicite) d'un ETM observee dans un sol particulier a d'autres sols grace a la 

mesure de quelques unes de leurs caracteristiques physico-chimiques. La generalisation de 

la predominance de l'eau interstitielle comme voie de transfert chez les invertebres terrestres
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permettrait egalement d'extrapoler les resultats a des organismes differents a partir des 

resultats obtenus sur un seul modele.

L'absorption des ETM par d'autres voies que l'eau interstitielle, cependant, ne semble pas 

etre negligeable dans tous les cas, probablement en raison de la variabilite de l'exposition 

des organismes aux ETM et de leur absorption.

Des etudes complementaires sur la contribution relative de l'eau interstitielle et de la 

phase solide dans l'absorption de differents ETM sont donc necessaires pour ameliorer 

revaluation de la biodisponibilite. Les techniques de dilution isotopique permettent ce type 

d'etudes.

III.1.1.3 Techniques de dilution isotopique

Les techniques de dilution isotopique ont ete utilisees initialement pour l'etude de la 

phytodisponibilite des elements majeurs (sodium (N), potassium (P) et phosphore (K)) puis 

adaptees a l'etude d'ETM comme Cd, Hg, Ni et Zn.

III.1.1.3.1 Principe

Le principe de ces techniques repose sur l'injection dans un sol d'un radioisotope (109Cd 

ou 65Zn par exemple) correspondant a l'element stable que l'on veut etudier. Le radioisotope 

est introduit en quantite suffisante pour etre absorbe et detecte dans les tissus des 

organismes exposes au sol mais en quantite suffisamment faible pour ne pas modifier 

l'equilibre physico-chimique de l'element stable dans le sol. Ceci est rendu possible par la 

tres grande sensibilite des spectrometres mesurant la radioactivite emise par les isotopes. 

L'isotope introduit se dilue tres rapidement dans la solution du sol et dans le pool 

isotopiquement echangeable, egalement qualifie de pool labile.

Ce pool labile represente la fraction de l'element faiblement liee a la phase solide du sol 

et qui est susceptible de s'echanger avec les ions de la solution du sol pendant une periode 

donnee (Figure 5). Le pool non-labile ou non-isotopiquement exchangeable represente donc 

la fraction de l'element lie fortement a la phase solide et qui ne peut s'echanger avec les ions 

de la solution du sol pendant la periode consideree (Figure 5).

Cette repartition de l'isotope conduit a la determination de deux pools theoriquement bien 

differences qui sont caracterises par des valeurs de composition isotopique differentes.

La composition isotopique (CI) represente le ratio de la radioactivite (mesuree par 

spectrometrie p ou y selon l'isotope utilise) sur la concentration en element stable (mesuree 

par spectrometrie d'absorption atomique). L'isotope qui s'echange rapidement (en quelques 

minutes) avec les ions de la solution du sol et du pool labile "marque" ces deux 

compartiments de maniere homogene et leur confere une certaine valeur de CI.
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A partir de cette valeur, on peut calculer la valeur E (qui est mathematiquement I'inverse 

de la Cl du sol) non plus exprimee en unites de radioactivite, mais en concentration (pg.g"1) 

d'element echangeable. Cette valeur E est une estimation physico-chimique du pool 

exchangeable (comprenant la solution du sol). A I'inverse, I'isotope ne peut, par definition, 

atteindre le pool non isotopiquement echangeable, sa Cl a done pour valeur 0 (Figure 6).

II est tres important de noter que cette approche est cinetique. En effet, si I'equilibre de 

I'element est modifie au cours du temps (modification du pH du sol, par example), done que 

le compartiment echangeable diminue ou augmente, la valeur de la Cl va etre modifiee par 

concentration ou dilution de la quantite initialement introduite d'isotope dans la fraction 

echangeable de I'element stable.

Les sols ainsi marques sont utilises comma substrat de culture pour des plantes. Apres 

une periode de croissance determinee, les plantes sont recoltees et la Cl des tissus est 

mesuree. Si cette Cl est identique a celle du pool labile, cel a signifie que la plante a absorbe 

I'ETM dans ce pool labile. Si, au contra!re, la Cl de la plante est significativement inferieure a 

celle du pool labile, cela signifie qu'elle a absorbe I'ETM en partie dans le pool non-labile 

(Figure 6). On peut imaginer un cas theorique extreme ou la plante aurait une Cl de 0, ce qui 

signifierait que la plante aurait exclusivement absorbe I'ETM dans le pool non echangeable. 

La Cl de la plante peut etre utilisee pour calculer la valeur L (mathematiquement, cette 

valeur L est I'inverse de la Cl de la plante) qui represente une estimation biologique du pool 

biodisponible de metal.

Figure 5. Principe de la technique de dilution isotopique (exemple du Cd).
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Figure 6. Representation des diffe rents pools d un ETM dans le sol (exemple du Cd) et compositions 
isotopiques des organismes exposes. Cl : composition iso to pique.

1+ 2. C/plante = [(109Cd / Cd,) + (0 / Cd2)] = y < x

= 109Cd / Cd = xplante

Solution 
du sol

Pool labile
Cara cte rise par une composition isotopique

Pool non labile
Cara cte rise par une composition 

isotopique de valeur 0

Concentration totale en polluant dans le sol

III. 1.1.3.2 Resultats obtenus1

Les etudes menees sur I'azote (N), le phosphore (P) et le potassium (K) ont montre qu'en 

conditions normales, les plantes prelevent ces elements dans le pool labile des sols 

(Fardeau 1981, 1993; Fardeau et al. 1979a; Fardeau et al. 1979b; Fardeau etJappe 1976; 

Fardeau etal. 1991; Fardeau et al. 1985). L'application de ces techniques aux ETM a jusqu'a 

present montre que les plantes absorbaient egalement les ETM dans le pool labile. Ainsi, 

dans les etudes de Tiller et al. (1972a; 1972b), les valeurs de E et de L ne sont pas 

significativement differentes pour le Zn dans des sols de pH inferieurs a 7, suggerant que les 

plantes etudiees prelevent I'ETM dans le pool echangeable. Le trefle violet Trifolium pratense 

preleve le Ni dans le pool labile de deux sols de nature differente mais de pH proches (6,5) 

(Echevarria et al. 1997; Echevarria et al. 1998). Le pool labile represente egalement le pool 

phytodisponible pour le ray-gras Lolium perenne et la laitue Lactuca sativa dans quatre sols 

de pH 8 preleves le long d'un gradient de pollution (Gerard et al. 2000). Meme les plantes 

hyperaccumulatrices de Cd du genre Thlaspi ne prelevent pas de Cd dans le pool non- 

echangeable d'apres les etudes de Gerard et al. (2000) et de Hutchinson et al. (2000). Pour 

ces auteurs, les ions "non-labiles" ne sont pas susceptibles d'intervenir dans I'equilibre phase 

solide - phase liquide du sol et ne sont done pas disponibles pour I'absorption par les 

plantes (Hutchinson et al. 2000).

Les articles analyses pour la redaction de ce chapitre sont synthetises dans I'annexe 3D.
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Deux etudes, cependant, suggerent que le pool non-labile d'un ETM pourrait etre 

accessible pour les plantes. (Tiller et al. 1972a; Tiller et al. 1972b) ont trouve des valeurs L 

inferieures aux valeurs E pour le Zn dans des sols de pH superieurs a 7. Line etude sur 

I'absorption du Cd par le ble dans dix sols de Belgique, a montre des valeurs de L inferieures 

aux valeurs E, suggerant que le ble a pu avoir acces au pool non-labile du Cd dans le sol 

(Smolders et al. 1999).

III. 1.1.3.3 Interets et limites

La grande majorite des plantes etudiees prelevant les ETM dans le pool labile, 

revaluation de la Cl du sol marque (ou valeur E), qui necessite une experience relativement 

simple et rapide, permet de predire avec precision la taille du pool phytodisponible d'un ETM. 

Les techniques de dilution isotopique ont egalement I'avantage de donner une estimation 

non-arbitraire du pool phytodisponible (Figure 7).

Figure 7. Representation theorique de la determination du pool labile par les techniques de dilution isotopique 
et de la fraction obtenue par extraction chimique (d'apres Morel, communication personnelle).

Pool determine par les techniques Fractio
de dilution isotopique extract

n obtenue par Frac
ion chimique resit/ J

:tion
uaire

/
►

Solution Pool labile Pool non labile
du sol

Concentration totale en polluant dans le sol

Une etude recente a compare les techniques de dilution isotopique avec des extractions 

chimiques sequentielles pour evaluer la mobilite des ETM (Ahnstrom et Parker 2001). Cette 

etude demontre que les fractions extraites chimiquement ne montrent pas une bonne 

correspondance avec les resultats obtenus par les methodes isotopiques et conclut que les 

extractions sequentielles classiques ne peuvent etre que d'une utilite limitee pour predire la 

biodisponibilite des ETM.

Les techniques de dilution isotopique permettent d'obtenir une estimation physico- 

chimique du pool disponible de I'ETM dans le sol (la Cl ou valeur E du pool labile, qui 

correspond a la disponibilite environnementale de I'ETM) et de confronter cette valeur a 

I'estimation biologique du pool reellement biodisponible pour I'organisme expose (la Cl ou 

valeur L liee a I'organisme, qui integre la disponibilite et la biodisponibilite environnementale). 

La difference entre les deux Cl (ou les valeurs E et L) permet de connaTtre ['importance de 

I'eventuelle contribution du pool non-labile dans la fraction reellement biodisponible de I'ETM.
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L'acquisition de ces donnees pour les invertebres du sol representerait une avancee majeure 

dans revaluation du risque lie a un sol pollue par des ETM.

Cependant, l'utilisation plus courante des techniques de dilution isotopique, notamment 

dans des objectifs d'application de routine pour revaluation du risque, est limitee par 

l'utilisation des isotopes radioactifs qui requiert des competences et des locaux particulars et 

des precautions tres strictes. De plus, le cout est relativement eleve (achat des isotopes et 

du materiel mais aussi traitement des dechets radioactifs generes par les experiences).

RESUME

Evaluation de la biodisponibilite des ETM

• La concentration totale en ETM dans le sol ne permet pas d'evaluer avec precision 

leur biodisponibilite.

• Les concentrations mesurees apres extraction chimique (simples ou multiples, a 

l'eau ou avec d'autres extractants) ne sont pas toujours correlees avec les concentrations 

des organismes.

• La theorie de partition a l'equilibre est une hypothese pertinente pour decrire la 

(bio)disponibilite mais la partie de cette theorie qui stipule que les ETM sont absorbes 

quasi-exclusivement dans la phase liquide du sol n'est pas generalisable.

• La technique de dilution isotopique semble tres prometteuse mais n'a, jusqu'a 

present, jamais ete utilisee pour evaluer la zoodisponibilite des ETM.

• Bien que les escargots soient tres utilises en ecotoxicologie sur le terrain comme au 

laboratoire, la biodisponibilite des ETM dans les sols pour ces organismes est mal 

connue.
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III.1.2 Facteurs affectant la biodisponibilite des ETM1

111.1.2.1 Facteurs edaphiques

Les facteurs edaphiques qui peuvent influencer la biodisponibilite sont nombreux. Le pH 

et les teneurs en matiere organique (MO) et en mineraux argileux (MA), principaux 

determinants de la capacite d'echange cationique d'un sol, sont les facteurs les plus influents 

et les mieux etudies. L'age de la contamination du sol et d'autres facteurs comme l'humidite 

ou les interactions entre ETM peuvent egalement influencer la biodisponibilite des ETM.

III.1.2.1.1 Le pH

La plupart des ETM sont plus mobiles en conditions acides qu'en conditions alcalines car 

la liaison des ETM a la phase solide du sol (par differents mecanismes : adsorption, 

precipitation,...) augmente avec le pH (Alloway 1995). L'augmentation artificielle du pH des 

sols (la plupart du temps, par chaulage) est une technique largement utilisee pour diminuer 

la mobilite des ETM. Ainsi, une experience recente a montre que le chaulage in situ (faisant 

passer le pH de 4,5 a 5,1, 6,3 et 7,0) reduisait significativement la solubilite du Cd et du Zn 

(Knight et al. 1998). Dans une etude concernant 30 sols forestiers et agricoles de Hollande, 

Romkens et Salomon (1998) observent des concentrations en Cd et en Zn solubles plus 

importantes dans les sols forestiers que dans les sols agricoles et attribuent cette difference 

aux pH plus faibes des sols forestiers, les sols agricoles etant souvent chaules. Ces auteurs 

precisent que les concentrations en Cd et en Zn solubles augmentent fortement pour des pH 

inferieurs a 5,5. Inversement, les concentrations en Cu sont plus elevees dans les sols 

agricoles ; les variations des coefficients de partition (Kp) sont expliquees a 49% par la CEC 

et le pH pour cet element, alors que les memes variables expliquent 80% de la variation des 

Kp pour le Cd et le Zn, ce qui tendrait a montrer une moins grande influence du pH dans la 

partition du Cu. De nombreuses experiences ont confirme l'effet du pH du sol sur la solubilite 

du Cd et du Zn et son influence faible ou nulle sur le Cu (Bengtsson et al. 1986; 

Crommentuijn et al. 1997; Oste et al. 2001a).

Dans l'experience de Knight et al. (1998), le pH a eu un effet sur la speciation du Cd : la 

proportion de Cd2+ par rapport au Cd soluble etant passee de plus de 80% pour les pH 

acides a 50% a pH 7,0.

Par son action sur la solubilite et la forme des ETM, le pH est l'un des parametres 

fondamentaux qui controlent la biodisponibilite des ETM pour les plantes (Morel 1997), qui 

absorbent les ETM dans la solution du sol. Ainsi, l'absorption de Cd et de Zn par Beta 

vulgaris est tres diminuee par chaulage ou par adjonction de beringite (Oste et al. 2001a).

1 Les articles analyses pour la redaction de ce chapitre sont synthetises dans l'annexe 3E.
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De nombreuses etudes ont montre une augmentation de la biodisponibilite des ETM a pH 

faible mais des contre-exemples existent, au moins pour le Cd (He et Singh 1994).

Un effet important du pH sur la biodisponibilite de la plupart des ETM a ete generalement 

observe chez les invertebres du sol. Ainsi, les facteurs de bioaccumulation de Cd, de Pb et 

de Zn chez des annelides augmentent d'un facteur cinq lorsque le pH des sols auxquels ils 

sont exposes est reduit de 6,5 a 4,5 (Ma 1982; Ma et al. 1983). L'effet du pH est moins 

marque pour les collemboles. En effet, Crommentuijn et al. (1997) n'observent pas de 

tendance claire a la diminution de la bioaccumulation du Cd avec l'augmentation du pH chez 

F. Candida exposes a des matrices ISO dont le pH est modifie. De meme, les EC50 du Cd, 

du Cu, du Pb et du Zn n'augmentent pas avec l'augmentation du pH chez F. Candida 

(Sandifer et Hopkin 1996).

La biodisponibilite du Cu n'est pas influencee par le pH de la meme maniere que le Cd et 

le Zn. Ainsi, les travaux de Ma (1982) et Ma et al. (1983) ont montre que les FBAs du Cu 

varient tres peu en fonction du pH chez les annelides. Le meme auteur a demontre une 

absence d'effet du pH sur la toxicite du Cu pour Aporrectodea caliginosa (Ma 1988). Le 

meme resultat a ete observe chez le vers de terre Octolasium cyaneum (Jaggy et Streit 

1982). L'elevation du pH pourrait meme augmenter legerement sa biodisponibilite puisque 

Bengtsson et al. (1986) ont observe une augmentation des concentrations de Cu dans les 

cocons de Dendrobaena rubida avec une augmentation du pH d'une unite (de 5,5 a 6,5).

III.1.2.1.2 Teneur et nature de la matiere organique (MO) et des mineraux 

argileux (MA), capacite d'echange cationique (CEC)

Les sols contiennent tous de la MO (ce qui fait leur difference avec les roches alterees) 

mais une grande variabilite existe entre sols dans la quantite et la nature de la MO. En 

general, les sites charges negativement portes par les groupements phenol ou carboxyl de la 

MO permettent une complexation des ETM. La MO joue donc un role important dans la 

partition phase liquide - phase solide des ETM. La diminution des teneurs en MO dans les 

sols conduit a une augmentation des concentrations en ETM solubles pour le Cd 

(Crommentuijn et al. 1997). De meme, les MA, graces a leurs charges negatives 

permanentes de surface, influent beaucoup sur les caracteristiques chimiques des sols, et 

notamment sur la capacite d'echange. Les MA proviennent de l'erosion de la roche-mere et 

influencent considerablement les proprietes physiques et chimiques de sols. La texture de la 

fraction fine (diametre < 2 mm) d'un sol est dependante des pourcentages relatifs des argiles 

(diametre < 2 ^m), des limons (2 ^m < diametre < 50 ^m) et des sables (50 ^m < diametre < 

2 mm). Les MA sont rarement presents a l'etat pur dans les sols ; ils sont habituellement lies 

a des colloides humiques ou a des precipites d'hydroxydes. Les complexes organo-mineraux 

colloidaux jouent un role tres important dans le controle des concentrations des ions en 

solution (Alloway 1995).
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L'influence des teneurs en MO et MA sur la biodisponibilite des ETM a ete largement 

etudiee chez les oligochetes. Des experiences de manipulation des teneurs et/ou de la 

nature de la MO et des MA montrent que la toxicite du Cd et du Zn (exprimee en DL50) pour 

Enchytraeus albidus varie beaucoup en fonction de ces parametres (Lock et Janssen 2001a; 

Lock et al. 2000). L'augmentation des teneurs en MO et MA diminue generalement la toxicite 

de ces deux ETM. Ces auteurs soulignent que la valeur de CEC est un parametre beaucoup 

plus pertinent que les simples teneurs en MO et en MA car la CEC prend en compte leur 

nature. Cette remarque est tres importante car, a teneurs egales, la grande variabilite de la 

nature de la MO et des MA peut faire varier considerablement leur capacite de complexation. 

Contrairement a sa relative independance aux mecanismes pH-dependants, la 

biodisponibilite du Cu est tres dependants des teneurs et de la nature en MO et MA. 

L'augmentation des teneurs en MO d'un facteur deux reduit la toxicite du Cu (exprimee en 

LC50) pour l'oligochete Octolasium cyaneum (Jaggy et Streit 1982). Chez differentes 

especes d'annelides, les variations d'accumulation du Cu ne sont pas expliquees en majeure 

partie par le pH mais par les teneurs en MO et les valeurs de CEC des sols etudies (Ma 

1982; Ma et al. 1983).

111.1.2.1.3 Humidite et temperature du sol

L'effet de la variation de l'humidite des sols sur la biodisponibilite des ETM a egalement 

ete etudie. Les resultats sont contradictoires. Aucun effet de la variation de l'humidite sur 

l'accumulation du Cu n'a ete mis en evidence chez le vers de terre Lumbricus rubellus 

(Marinussen et van der Zee 1997) alors que l'effet est significatif chez le collembole F. 

Candida (Bruus Pedersen et al. 1997). La variation de l'humidite de la matrice ISO n'affecte 

pas les concentrations en Cd soluble et ne modifie ni la toxicite du Cd (evaluee par la masse 

des individus) ni sa bioaccumulation chez F. Candida (Van Gestel et van Diepen 1996).

Les variations de temperature influencent fortement la bioaccumulation du Cu chez L. 

rubellus expose a des sols contamines en parcs exterieurs (Marinussen et van der Zee 

1997). Chez F. Candida, les concentrations en Zn augmentent lorsque la temperature 

diminue et elles sont plus elevees chez des individus exposes a des alternances de 

temperature que chez des individus exposes a des temperature constante (Smit et Van 

Gestel 1997). Enfin, a 15°C, les EC50production de juveniles chez F. Candida ne sont pas 

significativement differentes de celles obtenues a 20°C (Sandifer et Hopkin 1997).

111.1.2.1.4 Potentiel d'oxydo-reduction, Eh

Les sols sont sujets a des variations de potentiel d'oxydo-reduction qui affectent 

majoritairement les elements majeurs mais egalement certains ETM. Les reactions d'oxydo- 

reduction peuvent avoir une action importante sur certains elements dont la toxicite varie 

beaucoup avec la forme chimique (speciation). C'est le cas notamment du chrome (Cr),
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beaucoup plus toxique sous forme Cr(VI) que sous forme Cr(III) (Creurdassier et al. 2000) 

mais egalement de l'arsenic (As) ou du mercure (Hg). Pour d'autres ETM (Cd, Cu, Pb, Zn), la 

forme chimique modifie moins considerablement leurs effets toxiques mais le potentiel 

d'oxydo-reduction agit cependant sur la solubilite des ETM dans les sols. Si les etudes 

concernant les plantes prennent parfois en compte ce parametre (Morel 1997), son influence 

n'a, a notre connaissance, jamais ete examinee dans les etudes de biodisponibilite des ETM 

pour les organismes animaux.

L'influence de chaque parametre edaphique est difficile a mesurer car ils sont etroitement 

lies, la variation de l'un entrainant generalement la variation d'un ou de plusieurs autres. La 

complexite de ces interactions necessite des recherches supplementaires pour mieux decrire 

l'influence de ces parametres, particulierement pour la temperature, l'humidite ou le potentiel 

d'oxydo-reduction.

111.1.2.2 Autres facteurs

III.1.2.2.1 "Age" de la contamination

L'age de la contamination d'un sol peut influencer la biodisponibilite des ETM dans les 

sols. McLaughlin et al. (2000a) estiment que la mobilite et la biodisponibilite des ETM dans 

les sols diminuent au cours du temps. Ces auteurs precisent cependant que les effets du 

temps sur la biodisponibilite des ETM necessitent d'etre mieux etudies, notamment pour 

determiner les proprietes du sol qui influencent ce declin temporel. D'autres auteurs 

suggerent que la degradation de la MO au cours du temps pourrait conduire a une re­

mobilisation des ETM. Cette hypothese nourrit depuis longtemps un debat concernant le 

devenir des ETM apportes dans les sols par des epandages de boues de station d'epuration. 

Certains auteurs pensent que les composes organiques apportes par les boues maintiennent 

les ETM dans des formes chimiques peu mobiles et biodisponibles (sludge protection 

hypothesis, Corey et al. (1987)). D'autres estiment que la degradation de la MO (dont les 

teneurs dans les boues sont en general tres importantes) va conduire a une lente 

remobilisation des ETM en formes solubles (sludge time bomb hypothesis, McBride (1995)). 

Recemment, McGrath et al. (2000) ont demontre que l'extractabilite et la phytodisponibilite 

des ETM dans des sols fraichement amendes n'avaient pas significativement varie par 

rapport a des sols amendes plus de 20 ans auparavant.

Cependant, la plupart des resultats semble aller dans le sens d'une diminution de la 

biodisponibilite des ETM au cours du temps. Ce phenomene est particulierement important 

pour extrapoler des resultats de toxicite obtenus avec des substrats fraichement contamines 

a des sols contamines de long terme. Une etude de Spurgeon et al. (1994) montre que les 

tests de toxicite realises en laboratoire sur matrice ISO fraichement contaminee surestiment
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la toxicite des ETM en general. Les auteurs invoquent une plus grande biodisponibilite des 

ETM dans la matrice fraichement contaminee par rapport aux sol pollues de long terme. La 

toxicite du Cu pour Eisenia fetida est superieure lorsque les animaux sont exposes a un sol 

fraichement contamine par rapport au meme sol preleve sur un site pollue depuis plusieurs 

annees (Scott-Fordsmand et al. 2000). Les memes effets ont ete demontres pour les 

collemboles. Des sols fraichement contamines par du Cu sont beaucoup plus toxiques (en 

terme de reproduction) pour F. fimetaria que le meme sol preleve sur un site pollue depuis 

plusieurs dizaines d'annees (Bruus Pedersen et Van Gestel 2001). L'accumulation du Cu 

dans les tissus de F. fimetaria et F. Candida est inferieure chez les animaux exposes a des 

sols contamines a long terme (Bruus Pedersen et al. 2000).

Pour des sols contamines artificiellement, une gamme d'"age de contamination" allant de 

un jour a douze semaines n'a pas entraine d'effet net sur la toxicite du Cu chez F. fimetaria 

(Bruus Pedersen et Van Gestel 2001). Des sols naturels fraichement contamines par du Zn 

montrent egalement une forte toxicite sur la reproduction de F. Candida alors que l'exposition 

des animaux au meme sol pollue de long terme n'a pas mis en evidence des relations 

directes entre les concentrations totales en Zn et les effets observes sur la croissance ou la 

reproduction (Smit et Van Gestel 1996). Les auteurs ont montre une plus forte concentration 

de Zn soluble dans les sols fraichement contamines que dans les sols pollues depuis 

longtemps (Smit et Van Gestel 1996).

III.1.2.2.2 Interactions entre ETM

Les interactions entre ETM sont egalement un facteur de variation de leur biodisponibilite. 

Ces interactions s'exercent a tous les niveaux : substrat (disponibilite environnementale), 

absorption (biodisponibilite environnementale) et effet au niveau des cibles (biodisponibilite 

toxicologique). Les interactions au niveau du substrat reposeraient sur la competition entre 

les ETM pour les sites de complexation avec la phase solide du sol, affectant donc leur 

partition phase liquide - phase solide (Weltje 1998)1. L'interaction la plus etudiee est sans 

doute celle qui concerne le Zn et le Cd, dont les comportements chimiques dans les sols 

sont generalement consideres comme tres proches. Quoi qu'il en soit, toutes les techniques 

devaluation de la biodisponibilite (extractions sequentielles, partition a l'equilibre et 

techniques isotopiques) prennent intrinsequement en compte les effets resultant des 

interactions metalliques dans les sols pluricontamines. Les mesures de bioaccumulation 

dans les tissus d'organismes exposes a un substrat pluricontamine prennent aussi en 

compte les effets des interactions au niveau de l'absorption.

1 Weltje (1998) propose une synthese bibliographique des interactions entre ETM. L'etude concerne le Cd, le Cu, le Pb et le Zn 
chez les annelides exposes a des sols naturels et/ou des matrices artificielles, en laboratoire et in situ.
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RESUME

Facteurs influengant la biodisponibilite des ETM

• La plupart des ETM sont plus mobiles en conditions edaphiques acides qu'en 

conditions alcalines, a l'exception du Cu dont la biodisponibilite semble relativement 

independante du pH.

• La diminution des teneurs en MO et MA augmente generalement la biodisponibilite 

des ETM dans les sols. Ces parametres sont plus determinants que le pH pour 

expliquer la biodisponibilite du Cu. La valeur de CEC qui traduit egalement la nature 

de la MO et des MA est un meilleur indicateur que leur simple teneur.

• Les effets des variations d'humidite et de temperature des sols sur la biodisponibilite 

des ETM sont mal documentes. L'influence des conditions d'humidite et de 

temperature sur l'activite des organismes rend difficile interpretation des resultats 

experimentaux.

• Le potentiel d'oxydo-reduction peut agir sur la speciation et/ou sur la disponibilite des 

ETM mais l'influence de ce parametre sur leur biodisponibilite est peu etudiee.

• La biodisponibilite des ETM diminue generalement (moins souvent, elle ne varie pas) 

en fonction de l'age de la contamination.

• Les interactions entre ETM (notamment Zn/Cd) influencent la biodisponibilite. Les 

etudes portant sur des sols naturellement contamines (en general pluricontamines) 

prennent en compte l'effet global des interactions entre ETM.
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III.2 BIODISPONIBILITE DES POLLUANTS ORGANIQUES

Contrairement aux ETM, la plupart des polluants organiques sont degradables. Parmi les 

composes organiques, on distingue cependant les polluants organiques persistants (POPs) 

qui ne sont pas ou peu degrades (dichloro-diphenyl-trichlorethane (DDT), polychloro- 

biphenyls (PCBs), polychloro-dibenzo-dioxines (PCDDs),...). Ces composes sont 

caracterises structurellement par un ou plusieurs cycles aromatiques ou aliphatiques, 

l'absence de groupe fonctionnel polaire et une quantite variable de substitutions halogenees, 

generalement chlorees. Les autres polluants organiques sont degrades plus rapidement que 

les POPs mais avec des demi-vies tres variables. La distinction entre les POPs et les autres 

polluants organiques repose donc surtout sur leur structure (Wania 2000).

La degradation des polluants organiques rend leur suivi dans les ecosystemes plus 

complexe que celui des ETM. Elle necessite l'utilisation de techniques complexes 

d'extraction, de purification et d'identification des molecules-meres et des metabolites.

III.2.1 Devenir des polluants organiques dans les sols

Determine par de nombreux facteurs dont les caracteristiques des sols, les proprietes du 

polluant etudie et les parametres environnementaux (temperature, precipitation,...)(Reid et 

al. 2000), le devenir des polluants organiques dans les sols peut etre tres divers : lessivage 

dans les eaux superficielles ou profondes, degradation biologique ou physico-chimique, 

volatilisation, liaison avec des composants du sol ou transfer! dans les organismes (Jones et 

al. 1996).

La dissipation d'un polluant organique dans les sols suit une courbe de decroissance 

biphasique, avec une phase initiale courte de dissipation rapide suivie d'une phase plus 

longue de dissipation plus lente (Figure 8). L'importance de chacune des 2 phases est 

determinee par la volatilite et l'hydrophobicite du compose (Cerniglia 1992; Reid et al. 2000). 

L'hydrophobicite d'un polluant organique est en partie caracterisee par la valeur du 

coefficient de partition octanol-eau (Kow, le plus souvent exprimee en log) qui represente 

l'equilibre entre le caractere lipophile et le caractere hydrophile de la molecule.

La dissipation biphasique des polluants organiques est un phenomene tres important car 

il implique que la seule connaissance de la demi-vie d'un compose organique ne permet pas 

de predire avec precision sa concentration dans les sols en fonction du temps (Jones et al. 

1996).

Les polluants subissent egalement des processus qui reduisent leur biodisponibilite au 

cours du temps et conduisent a la formation de residus non-extractibles (Figure 8). Ces 

processus sont connus sous le terme de vieillissement ("ageing") (Hatzinger et Alexander 

1995).
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Figure 8. Devenir theorique des polluants organiques dans les sols : variation de la contribution des fractions 
dissipees et des fractions supposees disponibles et non disponibles par rapport a la concentration totale initiale 
en polluant (adapte de Reid eta!., 2000).
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De tres nombreuses etudes ont ete menees sur les facteurs et les mecanismes 

responsables du vieillissement. Les principaux facteurs qui determined les interactions sol - 

polluant organique sont la teneur et la quantite de la matiere organique (MO) et des 

constituants inorganiques, I'action des microorganismes et la concentration initiale en 

polluant. On admet generalement que I'adsorption des composes organiques est le principal 

mecanisme du vieillissement bien que d'autres processus comme I'enchassement dans les 

micropores des mineraux ou de la MO peuvent egalement intervenir (revue dans Alexander 

(1995)). L'alternance de phases hydratees et deshydratees accelererait les processus de 

vieillissement (White et at. 1997).

Ces processus affectent la biodisponibilite des composes organiques (Figure 9). On 

admet habituellement que les polluants organiques presents dans la phase solide des sols 

sont re partis en deux fractions : la premiere etant constitute par les residus qui peuvent etre
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rapidement desorbes (ou extraits), la seconde etant constituee de residue plus difficilement 

desorbables (Pignatello et Xing 1996). La premiere de ces fractions serait particulierement 

importante pour evaluer la biodisponibilite du polluant (Cornelissen et al. 1998) car il est 

usuellement suppose que l'absorption est beaucoup plus importante a partir de la phase 

liquide ou de la fraction facilement desorbable de la phase solide.

Figure 9. Processus principaux du "vieillissement" des polluants organiques dans les sols et 
biodisponibilite, exemple de l'isoproturon (modifie d'apres Reid et al., 2000).
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La diminution de la biodisponibilite des polluants organiques en fonction de l'age de la 

contamination du sol a ete constatee chez de nombreux microorganismes (White et al. 1997) 

et des annelides terrestres (Belfroid et al. 1995; Belfroid 1994; White et al. 1997) et 

aquatiques (Leppanen et Kokkonen 1998; Loonen et al. 1997). La grande majorite des 

etudes publiees a l'heure actuelle a ete consacree a ces organismes. Les etudes portant sur 

d'autres organismes concernent tres majoritairement les effets des polluants et tres peu 

d'etudes sont specifiquement consacrees a leur biodisponibilite.

III.2.2 Methodes devaluation de la biodisponibilite des polluants 

organiques
D'une maniere generale, la biodisponibilite des composes organiques peut etre evaluee 

par des techniques biologiques, des extractions chimiques ou par l'application de la theorie 

de la partition a l'equilibre (TPE).
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111.2.2.1 Techniques micro- et macrobiologiques
Il existe des tests microbiologiques qui permettent d'evaluer la biodisponibilite des 

polluants organiques en mesurant :

- la mineralisation de polluants marques au 14C en 14CO2,

- l'impact du polluant sur la demande biologique en oxygene,

- les variations de degradation du carbone organique dissout.

Certains de ces tests, normalises (OCDE 1993), sont utilises dans le monde entier depuis 
une vingtaine d'annees (Reid et al. 2000).

Les techniques de bioluminescence se sont rapidement developpees ces dernieres 

annees et permettent d'evaluer la biodisponibilite des polluants en mesurant leur impact sur 

l'activite bioluminescente de microorganismes. Cependant, ces techniques, qui necessitent 

une extraction du polluant, sont tres utilisees en milieu aquatique mais leur usage pour des 

sols reste limite en raison de difficultes techniques diverses (Bundy et al. 1997; Kelsey et al. 

1997). Les techniques basees sur la bioluminescence sont principalement utilisees pour des 

polluants organiques mais des organismes repondant specifiquement aux ETM ont 

recemment ete developpes (McGrath et al. 1999; Tibazarwa et al. 2001).

La biodisponibilite des polluants organiques peut egalement etre evaluee pour des 

macroorganismes (animaux ou vegetaux) en les exposant a des sols pollues pendant une 

duree donnee puis en mesurant (1) la bioaccumulation de la molecule-mere et/ou (2) la 

toxicite du polluant.

Les etudes basees sur l'accumulation et/ou la toxicite des insecticides sur la faune (cible 

ou non-cible) sont assez nombreuses (Bayley et al. 1995; Gyldenkaerne et al. 2000). Les 
travaux concernant la biodisponibilite de polluants organiques non insecticides sont plus 

rares et concernent majoritairement les annelides terrestres. Une synthese des resultats 

acquis sur ce groupe a ete recemment publiee pour tenter d'elaborer des modeles 

mathematiques permettant d'evaluer la bioaccumulation des polluants organiques dans les 

tissus des annelides (Jager 1998). Base sur la TPE, le modele elabore permet de prevoir 

avec une precision satisfaisante les concentrations internes lorsque les annelides sont 

exposes a de l'eau contaminee mais surestime systematiquement les concentrations lorsque 

les animaux sont exposes a un sol (Jager 1998). L'auteur conclut que les modeles predictifs 

ne peuvent etre valides a l'heure actuelle en raison du manque de donnees sur le 

comportement physico-chimique des polluants dans les sols mais egalement sur les voies 

d'exposition des annelides. Les etudes de biodisponibilite consacrees a des 

macroorganismes autres que les annelides sont encore plus rares.

111.2.2.2 Extractions chimiques
Comme les extractions avec des acides forts permettent de mesurer la quasi-totalite des 

ETM presents dans les sols, des techniques d'extractions chimiques puissantes (differentes
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de cel les utilisees pour les ETM) permettent de determiner les concentrations totales (ou 

quasi-totales) des polluants organiques dans les sols (extraction de Soxhlet, par exemple). 

Ces concentrations ne representent pas la fraction biodisponible (Kelsey et al. 1997). 

D'autres extractions, moins drastiques, ont ete developpees dans l'objectif de trouver une 

methode qui represente mieux la fraction biodisponible d'un polluant (Cornelissen et al. 

1997; Kelsey et Alexander 1997; Kelsey et al. 1997). Kelsey et al. (1997) ont utilise un grand 

nombre de solvants organiques (seuls ou en combinaison) pour extraire l'atrazine et le 

phenanthrene puis pour comparer les concentrations extraites avec la proportion du 

compose initial total (1) mineralise par des bacteries (du genre Pseudomonas) et (2) 

accumule par des vers de terre (Eisenia fetida). La biodisponibilite de l'atrazine est prevue de 

maniere satisfaisante par un melange methanol:eau mais les proportions efficaces pour les 

bacteries (1:1) ne sont pas les memes que pour les vers (9:1, extraction plus puissante, plus 

grande proportion de solvant). Pour le phenanthrene, le butanol seul donne les meilleurs 

resultats mais sa biodisponibilite est mieux predite en utilisant le solvant avec agitation pour 

les bacteries et sans agitation pour les vers de terre. Ces resultats montrent que, comme 

pour les ETM, la biodisponibilite des polluants organiques varie beaucoup en fonction des 

organismes consideres et que l'efficacite d'un extractant est egalement dependants du 

polluant etudie et du protocole utilise.

Reid et al. (2000) commentent ces resultats en mettant l'accent sur l'absence de 

correlation simple et lineaire constatee par Kelsey et al. (1997) entre l'extractabilite et la 

biodisponibilite. Reid et al. (2000) precisent que la diminution relative de l'extractabilite 

renseigne sur la diminution relative de la biodisponibilite mais que les differences 

numeriques entre les fractions extraites et les fractions biodisponibles restent elevees. Ces 

auteurs precisent egalement qu'un outil reellement predictif devrait etre base sur des 

correlations lineaires simples avec de forts coefficients de determination (Reid et al. 2000) et 

non sur le type de relations trouvees par Kelsey et al. (1997).

D'une maniere generale, plusieurs auteurs s'accordent a dire que, si les extractions 

chimiques permettent parfois une evaluation satisfaisante de la biodisponibilite, la variabilite 

inter-specifique de l'exposition et de l'absorption des polluants par les organismes est un 

obstacle majeur (et peut-etre insurmontable) a la prevision de la biodisponibilite par le biais 

de methodes chimiques (Kelsey et al. 1997; Reid et al. 2000).

111.2.2.3 La theorie de partition a I'equilibre
La TPE a ete congue initialement pour decrire la biodisponibilite des polluants organiques. 

Comme pour les ETM, les relations entre les concentrations de la phase liquide et celles de 

la phase solide sont decrites par le coefficient de partition, Kp (Figure 10). Le rapport de la 

concentration en polluant dans un organisme sur la concentration dans l'eau interstitielle 

correspond au facteur de bioconcentration (BCF, Figure 10). La relation qui lie les
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concentrations dans les organismes et les concentrations dans les sols, est decrite par le 

facteur d'accumulation sol - biota (biota - to -soil accumulation factor, BSAF).

Figure 10. Relations entre les concentrations d'un polluant organique dans les organismes, l'eau 
interstitielle et le substrat (d'apres Sijm et al. 2000). BCF : facteur de bioconcentration, Kp : coefficient 
de partition, BSAF : facteur de bioaccumulation sol - biota.

Concentration dans BCF Concentration dans Kp Concentration dans le sol
l'organisme l'eau interstitielle (ou le sediment)

BSAF

Il existe une relation etroite entre Kp d'une molecule et Kow. Il existe egalement une 

relation entre Kow et BCF (pour les organiques neutres, non ionisables, principalement). 

Comme BASF peut etre considere comme le rapport entre BCF et Kp, la valeur de BASF est 

supposee etre (mathematiquement) independante de Kow (Sijm et al. 2000).

Plusieurs etudes ont permis de valider ce concept chez un certain nombre d'organismes 

et pour certains polluants. Van Gestel et Ma (1988, 1990) et Van Gestel et al. (1991) ont 

realise une serie d'experiences dans lesquelles les oligochetes Eisenia andrei et Lumbricus 

terrestris ont ete exposes a la matrice ISO et a des sols naturels contamines avec 7 

composes organiques (1,2,3-dichlorobenzene, 3,4-dichloroaniline et 5 chlorophenols dont le 

pentachlorophenol). La toxicite (exprimee par la LC50, en ^g de polluant par g de matiere 

seche de substrat) est tres differente pour un meme compose et pour une meme espece en 

fonction du sol. Les auteurs demontrent que ces differences "disparaissent" lorsque les LC50 

sont exprimees en ^g de polluant par ml de solution du sol en utilisant les valeurs de 

coefficient de partition. Dans ce cas, Kp peut etre utilise pour extrapoler la toxicite des 

substances organiques entre sols.

Cependant, la TPE ne serait pas generalisable a tous les composes organiques. Le 

defaut majeur de cette theorie est de ne pas considerer comme potentiellement 

biodisponible la fraction du polluant adsorbe sur les particules de sols (ou de sediments). 

Belfroid et al. (1995) montrent que la TPE sous-estime la concentration a l'equilibre du 

polluant dans les tissus d'annelides de 10 a 50%. Belfroid et al. (1996) concluent une 

synthese sur la biodisponibilite des polluants organiques en precisant que la TPE est 

generalement valide pour les composes dont log Kow est inferieur a 5. Il est communement 

admis que les molecules dont le log Kow est superieur a 5 seraient absorbees en proportion 

importante avec l'ingestion de particules de sol ou de sediment, et que la TPE ne serait pas 

valide pour ces molecules (Belfroid et al. 1996; Sijm et al. 2000).
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RESUME

Evaluation de la biodisponibilite 

des polluants organiques

• Suivant la nature des contaminants, les techniques d'extraction chimiques permettent 

parfois d'obtenir des resultats satisfaisants, mais la variabilite du comportement des 

polluants organiques dans les sols et celle des voies d'exposition et d'absorption des 

organismes empechent la generalisation des resultats obtenus dans un cas a 

d'autres extractants, sols, polluants ou organismes.

• La Theorie de Partition a l'Equilibre (TPE) a ete validee pour les polluants ayant un 

log Kow inferieur a cinq. Des etudes recentes montrent que, comme pour les ETM, 

l'absorption des polluants organiques par des sources autres que l'eau interstitielle ne 

serait pas negligeable, notamment pour les molecules dont le log Kow est superieur a 

cinq. La TPE n'est donc pas generalisable.

• La biodisponibilite des polluants organiques est principalement etudiee chez les 

microorganismes et les annelides.
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IV DEVENIR DES POLLUANTS DANS LES ORGANISMES

Pour evaluer les transferts de polluants dans les chaines alimentaires, il est fondamental 

de connaitre le devenir (accumulation, excretion ou transformation), la distribution des 

polluants au sein des organismes (sites de stockage) et leur forme de stockage. D'une 

maniere generale, l'accumulation d'un polluant dans un organisme correspond a l'equilibre 

cinetique qui s'etablit entre l'absorption, le stockage, la biotransformation pour les composes 

organiques et l'excretion.

IV.1 DEVENIR DES ETM

IV.1.1 Devenir des ETM dans les plantes

Les ETM absorbes par les cellules des racines peuvent etre immobilises et detoxifies 

grace a la formation de complexes avec des composes organiques divers comme les acides 

organiques, les acides amines ou les phytochelatines. Les ETM peuvent aussi precipiter en 

formant des granules opaques aux electrons (Morel 1997). La complexation des ETM avec 

des molecules organiques est le mecanisme predominant dans le cytoplasme mais les ETM 

peuvent egalement etre transferes, a l'etat libre ou sous forme de complexes, dans les 

vacuoles. Chez la plupart des plantes, la presence d'ETM toxiques induit une synthese de 

phytochelatines dans les vacuoles et le cytoplasme (Cobbett 2000; Leopold et al. 1999). Les 

phytochelatines sont des proteines de liaison des ETM qui contiennent des groupements 

sulphydryl et carboxyl capables de chelater les ETM. Les ETM presents dans le cytoplasme 

des cellules des racines peuvent etre transferes de cellule en cellule par la voie 

symplasmique par les vaisseaux du xyleme. Les ETM sont ensuite transportes dans les 

tiges, les feuilles et/ou les fruits, leur distribution finale dans les plantes dependant de l'ETM 

considere et de facteurs genetiques, environnementaux et physiologiques (Morel 1997). 

Certaines especes peuvent accumuler la majeure partie des ETM absorbes dans les parties 

aeriennes, particulierement dans les organes vegetatifs et peu dans les organes de stockage 

et reproductifs.

La laitue (Lactuca sativa), un des modeles vegetaux utilises dans nos travaux, possede 

une capacite particuliere a absorber et a accumuler les ETM dans ses tissus, sans toutefois 

etre un vegetal hyperaccumulateur comme les plantes des genres Thlaspi ou Alyssum 

(capables d'accumuler certains ETM a des concentrations pouvant depasser 10% de leur 

masse de cendre, Kabata-Pendias et Pendias (1992)). Cette capacite a accumuler les ETM 

apparait nettement dans les tableaux de l'ouvrage de Kabata-Pendias et Pendias (1992),
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presentant les teneurs moyennes en ETM de divers vegetaux comestibles. Pour le Cd, le 

Cu, le Pb et le Zn, les concentrations des feuilles de laitue prelevees dans des sites non- 

pollues sont systematiquement superieures aux concentrations moyennes mesurees dans 

les vegetaux comestibles et sont le plus souvent parmi les plus elevees dans les sites 

contamines (Kabata-Pendias et Pendias 1992). Des experiences utilisant plusieurs especes 

vegetales ont egalement montre la forte capacite d'accumulation de la laitue, pour le Cd 

(Gerard et al. 2000) et pour le Cd et le Zn (Hamon et al. 1997). Cette caracteristique, ainsi 

que l'appartenance de ce vegetal au regime alimentaire de l'Homme, ont contribue au choix 

de la laitue comme modele vegetal dans ce travail. De plus, la laitue est une nourriture 

appropriee pour H. aspersa. Dans l'experience de Hamon et al. (1997), le colza (Brassica 

napus) accumule peu le Cd par rapport aux autres especes vegetales utilisees.

IV.1.2 Devenir des ETM dans les invertebres
Chez les invertebres, les ETM absorbes circulent dans l'hemolymphe et sont distribues 

dans les tissus et organes ou ils sont parfois stockes et/ou exercent des effets toxiques. Les 

organes les plus importants dans le stockage et/ou la regulation des ETM chez les 

invertebres terrestres sont associes au systeme digestif (hepatopancreas chez de nombreux 

invertebres dont les mollusques gasteropodes). L'epithelium du systeme digestif, souvent 

constitue d'une seule couche cellulaire, est la derniere barriere entre les polluants ingeres, 

presents dans la lumiere du systeme digestif, et le milieu interne de l'organisme (Hopkin 

1989). Les ETM peuvent egalement etre absorbes par l'epithelium cutane (Van Straalen et 

Van Gestel 1998) ; dans ce cas, ils finissent souvent par etre stockes dans l'hepatopancreas, 

parfois apres avoir traverse plusieurs tissus.

Contrairement aux organismes aquatiques qui peuvent excreter des elements absorbes 

en exces depuis le sang vers le milieu exterieur au niveau des surfaces respiratoires, les 

invertebres terrestres ont developpe soit des procedes d'excretion, soit des mecanismes de 

stockage tres efficaces. L'importance relative de l'excretion et du stockage, qui conditionne 

l'accumulation des ETM, varie enormement en fonction des organismes (Dallinger 1993). 

D'une maniere generale, on peut distinguer deux categories d'organismes :

- les regulateurs qui maintiennent (souvent grace a une excretion tres efficace) des 

concentrations internes en ETM stables meme lors de fortes expositions,

- les non-regulateurs qui accumulent de grandes quantites d'ETM en les sequestrant 

dans des structures de stockages. Ces mecanismes de stockage des ETM incluent 

les proteines de liaison et les granules.

IV.1.2.1 Les proteines de liaison
Les proteines de liaison peuvent etre divisees en deux groupes :
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- les proteines qui sequestrent specifiquement les metaux comme les 

metallothioneines et les ferritines,

- les proteines qui requierent un ion metallique comme part essentielle de leur 

structure (hemocyanine, hemoglobine,.). Ces dernieres ainsi que les ferritines, qui 

lient specifiquement le Fe, ne seront pas traitees dans cette synthese car elles 

interviennent peu ou pas dans le stockage des ETM non-essentiels ou des ETM 

essentiels en exces.

Les metallothioneines sont des proteines non-enzymatiques, solubles dans l'eau, de 

faible masse moleculaire et qui possedent de nombreux atomes de soufre. Ces atomes de 

soufre appartiennent aux acides amines cysteines qui representent 30% de la masse 

moleculaire totale des metallothioneines. Elles ont ete decouvertes dans un tres grand 

nombre d'organismes vertebras comme invertebres, aquatiques et terrestres (Carpene 1993; 

Dallinger et al. 1999; De Conto Cinier et al. 1998) mais certaines especes semblent ne pas 

en posseder (Suzuki et al. 1984). Les complexes metallothioneines - ions metalliques sont 

formes par l'interaction de trois groupes thiols d'un acide amine cysteine avec un atome des 

classes B ou intermediates1 (Ag, Cd, Cu, Hg, Zn,.). Elles peuvent etre induites par 

l'exposition a un ETM, ce qui a longtemps fait croire que leur fonction unique etait de 

detoxifier les ETM non-essentiels ou les ETM essentiels absorbes en exces (par rapport aux 

besoins physiologiques immediats). On sait maintenant qu'elles possedent de nombreuses 

autres fonctions dans le metabolisme general des organismes (hypertension chez les 

mammiferes, par exemple, Bobillier-Chaumont (1998)). Chez les invertebres, les 

metallothioneines ont seulement ete observees dans les compartiments intracellulaires. 

L'association metallothioneine - ETM n'est pas indefiniment stable.

L'ETM lie a une metallothioneine peut etre echange soit avec un ETM de plus forte 

affinite, soit lors du catabolisme de la molecule. La detoxification des ETM par les 

metallothioneines peut donc etre transitoire.

IV.1.2.2 Les granules
Les granules sont des structures spheriques, denses aux electrons donc apparaissant 

sombres en microscopie electronique, ils ont ete classifies en quatre categories distinctes 

par Hopkin (1989).

- Les granules de type A, constitues de couches concentriques de phosphates 

de calcium et de magnesium, peuvent contenir des metaux de classe A et 

intermediate (Mn, Zn,.). Chez les mollusques, ces granules pourraient permettre 

(1) la detoxification des ETM des classes citees et (2) la constitution de reserves de 

calcium (et de phosphates) pour la reparation de la coquille et la reproduction.

1 Les classes A, B et intermediate font reference a la classification de Niebor et Richardson (1980), qui repose sur l'affinite des 
metaux pour les ligands oxygenes (classe A), des ligands azotes ou soufres (classe B) ou pour les 2 types de ligands (classe 
intermediate).
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- Les granules de type B, d'apparence beaucoup plus heterogene, contiennent 

toujours de grandes quantites de soufre en association avec des metaux de classe B 

et intermediate (Cd, Cu, Hg, Zn,.). La fonction essentielle sinon unique de ces 

granules est la detoxification des ETM. La presence de grandes quantites de soufre 

en association avec du Cd, du Hg ou du Zn suggere que ces granules sont 

composes en grande partie de residus de metallothioneines. Les granules de type B 

representent une forme de stockage insoluble (contrairement aux metallothioneines), 

definitive chez un certain nombre d'organismes.

- Les granules de type C, composes quasiment exclusivement de Fe. Ils 

peuvent contenir d'autres ETM (Pb ou Zn) chez des individus exposes a des 

concentrations extremement elevees d'ETM dans l'environnement (Hopkin et Martin 

1982). Ces granules sont surtout des sites de stockage du Fe et n'ont pas pour 

fonction premiere de detoxifier les ETM.

- Les granules de type D sont generalement beaucoup plus larges que les 

precedents et sont composes de couches concentriques de carbonate de calcium. 

Les metaux autres que le Ca n'y ont jamais ete detectes en quantites significatives et 

leur fonction serait la regulation du pH des fluides extracellulaires.

Les trois premiers types de granules sont intracellulaires alors que le dernier est localise 

dans le compartiment extracellulaire.

IV.1.2.3 Cas des mollusques gasteropodes
Depuis longtemps, les mollusques gasteropodes pulmones (limaces et surtout escargots) 

sont connus pour leur grande capacite d'accumulation des ETM. Cette propriete a ete mise a 

profit en utilisant les mollusques gasteropodes comme bioindicateurs de pollution par les 

ETM (Beeby et Eaves 1983; Berger et Dallinger 1993; Coughtrey et Martin 1976, 1977; 

Greville et Morgan 1989a, 1990). Dans toutes les especes de mollusques etudiees a ce jour, 

l'hepatopancreas contient systematiquement les plus fortes concentrations en Cd, Pb et Zn 

(Coughtrey et Martin 1976; Cooke et al. 1979; Dallinger et Wieser 1984). Le Cu, associe a 

l'hemocyanine, est distribue de maniere plus homogene dans le corps entier et est stocke 

dans les cellules entourant les vaisseaux sanguins plutot que dans l'hepatopancreas. Les 

coquilles des escargots ne semblent pas etre un site de stockage important des ETM. Les 

concentrations de Cd et de Zn sont de l'ordre de 1 ^g.g-1 dans les coquilles d'H. aspersa 

prelevees dans des zones hautement contaminees (Cooke et al. 1979). Newman et al. 

(1994) precisent toutefois que la sequestration du Pb dans la coquille peut etre une 

adaptation specifique de populations exposees depuis tres longtemps a de fortes 

concentrations de Pb. Cependant, meme pour ces populations, les concentrations en Pb 

sont nettement inferieures a celles mesurees dans les tissus mous.
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Des etudes des formes de stockage des differents ETM ont permis de montrer que, chez 

les mollusques gasteropodes terrestres, les ETM de classe B (dont le Cd et le Cu) sont 

majoritairement stockes sous forme de metallothioneines alors que les ETM de classe A sont 

surtout sequestres sous forme de granules. Les ETM de la classe intermediate, comme le 

Zn, sont stockes sous les 2 formes.

IV.2 DEVENIR DES POLLUANTS ORGANIQUES

Quatre types de sites sont concernes par un polluant organique, lorsqu'il est entre a 

l'interieur d'un organisme :

- sites de metabolisme : les polluants organiques sont metabolises par des 

enzymes. La plupart du temps, ces processus conduisent a une detoxification mais 

dans certain cas, au contraire, cela mene a une activation (par exemple, dimethoate 

et son oxon actif, l'omethoate).

- sites d'action toxique : les polluants interagissent avec une macromolecule 

endogene (ADN ou proteine, une enzyme, par exemple), une structure (une 

membrane, par exemple) et ces interactions conduisent a l'apparition de 

manifestations de toxicite au niveau de l'organisme.

- sites de stockage : les polluants sont stockes sous formes conjuguees ou 

complexees.

- sites d'excretion : l'excretion peut concerner le compose initial ou un produit 

de la biotransformation du compose.

Deux ensembles de processus agissent :

- les processus fonctionnels d'absorption, de distribution et de metabolisme des 

polluants dans les organismes determinent la quantite du polluant qui atteint les sites 

d'action (que ce soit le compose d'origine ou un metabolite).

- les interactions moleculaires entre les polluants et les sites d'action. La nature 

et le deg re des interactions entre le site d'action et le polluant vont determiner 

l'eventuelle reponse toxique induite par le polluant.

Les polluants, apres avoir ete absorbes, circulent dans le sang (et dans une moindre 

mesure dans la lymphe) chez les vertebres et dans l'hemolymphe chez les invertebres. Dans 

les plantes, les polluants peuvent circuler soit dans le phloeme (par un transport de type 

symplasmique) soit, par les flux lies a la transpiration, dans le xyleme (transport de type 

apoplasmique). D'une maniere generale, les polluants entres par les racines peuvent etre 

transloques dans l'appareil aerien par le xyleme alors que les polluants entres par feuilles 

peuvent etre transportes dans d'autres parties de la plante par le phloeme.
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Les polluants peuvent ensuite soit etre metabolises, soit etre stockes (a plus ou moins 

long terme) dans des structures ou ils ne peuvent interagir avec leurs sites d'action et ou ils 

ne sont pas metabolises. Chez les animaux, ces structures de stockage sont surtout des 

structures lipophiles (depots de graisse), des micelles de lipoproteines ou des membranes 

cellulaires.

La metabolisation d'un contaminant organique correspond aux mecanismes biochimiques 

qui peuvent permettre sa transformation en metabolites polaires hydrophiles, plus facilement 

excretables. Dans ce cas, le processus de biotransformation conduit a une detoxication de la 

molecule toxique.

Les processus de detoxication comprennent trois phases :

- la phase I dite de fonctionnalisation consiste en des reactions 

d'oxydation, de reduction et d'hydrolyse qui introduisent des groupements 

polaires (groupements hydroxyls) dans la molecule-mere. Deux grands 

groupes de monooxygenases a fonction multiple catalysent 90% des 

oxydations de phase I : les monooxygenases a cytochromes P450 et les 

monooxygenases a flavine.

- la phase II dite de conjugaison. Dans le cytoplasme des cellules, des 

composes endogenes hydrophiles sont ajoutes aux metabolites hydroxyles 

issus de la phase I et facilitent l'excretion. Les principales enzymes impliquees 

sont les glutathion-S-transferases, les sulfotransferases et les UDP- 

glucuronosyl-transferases.

- La phase III d'excretion du polluant hors de la cellule par l'intermediaire 

de pompes membranaires de nature glycoproteiques ATP-dependantes.

Chez les organismes animaux terrestres, l'excretion des polluants se fait generalement 

par les feces ou l'urine et depend de la conversion des polluants en metabolites (ou 

conjugues) solubles dans l'eau. Les vertebras peuvent egalement eliminer une partie des 

polluants par la bile. La proportion des differents processus dans l'excretion totale des 

polluants depend de leur poids moleculaire et de l'organisme considere. Les conjugues 

excretes sont majoritairement des anions organiques. Si leur poids moleculaire est inferieur 

a 300, ils sont surtout excretes dans l'urine. Au-dessus de 600, la bile est le principal 

vehicule de l'excretion des polluants. Entre les deux, cela varie en fonction de l'espece et du 

poids moleculaire de la molecule. Chez les invertebres terrestres, le "pattern" est similaire 

mais l'hepatopancres et le corps gras remplacent la fonction du foie des vertebres dans 

l'excretion des polluants (Walker et al. 1996).
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V TRANSFERTS DES POLLUANTS DANS LES RESEAUX 

TROPHIQUES

V.1 TRANSFERT DES ETM

V.1.1 Etudes in situ
Une publication souvent citee parmi celles qui ont alerte la communaute scientifique sur le 

transfer! des ETM est celle de Price et al. (1974). Dans cette etude, les auteurs ont preleve 

des arthropodes qu'ils ont classes en trois groupes trophiques: les "suceurs de seve", les 

folivores et les predateurs. A partir d'une difference significative trouvee entre les 

concentrations en Pb de ces trois groupes, les auteurs concluent qu'une biomagnification du 

Pb a eu lieu dans ce reseau trophique. Bien que remise en cause quelques annees plus tard 

(notamment en raison du regroupement inapproprie des especes au sein des trois groupes 

trophiques, Beyer (1986)), cette etude a sans doute motive de nombreuses recherches 

consacrees a la mise en evidence des transferts d'ETM et de leur eventuelle 

biomagnification dans les reseaux trophiques (Beyer 1986). Certains sites pollues ont fait 

l'objet d'etudes extremement poussees, au cours desquelles des echantillons de sol, de 

litiere, de vegetaux et d'animaux appartenant a tous les echelons des chaines alimentaires 

ont ete preleves et analyses. On peut citer notamment la mine de Zn, de Pb et de Cd 

d'Avonmouth pres de Bristol (sud-ouest de l'Angleterre), etudiee en detail par les chercheurs 

de l'Universite de Bristol depuis le debut des annees 1970 (syntheses dans Hopkin 1989; 

Martin et Bullock 1994 et Read 1988). La plupart des etudes - maintenant classiques - des 

niveaux de contamination en ETM dans les invertebres du sol a ete realisee dans les forets 

situees aux alentours de ce site (entre autres pour les gasteropodes terrestres: Coughtrey et 

Martin 1976, 1977). Les effets les plus spectaculaires de la pollution de ce site sont la tres 

faible degradation de la litiere, qui constitue au cours du temps une couche epaisse a la 

surface du sol, et la disparition totale de certains groupes d'invertebres dans les zones les 

plus polluees (notamment les vers de terre).

D'autres sites ont regu une attention considerable comme les sites forestiers proches de 

l'usine metallurgique de Cu de Gusum en Suede (syntheses dans Bengtsson (1986) et Tyler 

(1984)), de la mine de Pb et de Zn d'Arnoldstein en Autriche (Rabitsch 1994, 1995a, b, 1996) 

ou de la mine de Zn de Palmerton (Pennsylvanie, USA)(Beyer et al. 1985). Un ecosysteme 

prairial a egalement ete etudie en detail en bordure d'une zone urbaine et industrielle 

(metallurgie du Cu) a Merseyside (nord-ouest de l'Angleterre)(Hunter et al. 1987a, b, c, 

1989). Enfin, des etudes moins completes ont ete menees dans des ecosystemes divers:
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sites forestiers contamines ou non en Suisse (Knutti et al. 1988), en Allemagne 

(Scharenberg et Ebeling 1996) et en Pologne (Laskowski et Maryanski 1993), bords de 

grands axes routiers (Muskett et Jones 1980; Wade et al. 1980), zones forestieres proches 

d'usines metallurgiques traitant le Zn (Van Straalen et Van Wensem 1986), desert proche de 

complexes industriels et miniers (Mackay et al. 1998).

Les connaissances generales apportees par l'ensemble de ces etudes peuvent etre 

resumees de la maniere suivante.

V.1.1.1 Contamination des sols par les ETM
Depuis les zones polluees relativement ponctuelles (0,75 km2 pour le complexe de 

Merseyside, par exemple), la contamination s'etend sur de vastes surfaces, avec des 

contaminations en divers ETM qui restent significativement plus elevees que celles de zones 

temoins, et ce a plusieurs km de distance dans la (ou les) principale(s) direction(s) des vents 

(jusqu'a 25-30 km pour le site d'Avonmouth, Hopkin (1989)). Les concentrations diminuent 

generalement en fonction de la distance a la source de contamination de maniere 

exponentielle. De meme, il existe une diminution des concentrations en ETM en fonction de 

la profondeur du sol (Hunter et al. 1987a; Rabitsch 1994). La topographie et l'utilisation du 

sol peuvent egalement influer sur les concentrations en ETM dans les sols (Hunter et al. 

1987a). La mobilite des ETM dans le sol estimee par extraction sequentielle (eau distillee, 

acetate d'ammonium ou acide acetique, et EDTA) decroit selon l'ordre suivant : Cd > Zn > 

Pb > Cu (Hunter et al. 1987a; Rabitsch 1994). Les proportions de metal soluble par rapport a 

la concentration totale sont bien superieures pour le Cd et le Zn que pour le Pb et le Cu 

(Rabitsch 1994).

V.1.1.2 Transferts des ETM vers les plantes
Comme pour les sols, les concentrations dans les plantes decroissent en fonction de la 

distance a la source de pollution, sur des echelles spatiales vastes (Hunter et al. 1987a; 

Rabitsch 1994). Plus localement, les "patterns" de concentration sont specifiques au site 

etudie et peuvent varier beaucoup meme sur une faible distance. Les variations de 

concentrations dependent egalement de l'espece et de l'ETM consideres. Globalement, les 

concentrations augmentent avec l'age du vegetal etudie mais elles varient en fonction des 

saisons (Hunter et al. 1987a; Muskett et Jones 1980). De tres fortes concentrations en ETM 

sont toujours constatees dans la litiere. Les concentrations mesurees dans les tissus des 

plantes prelevees sur le terrain etant souvent superieures a celles des memes especes 

cultivees en laboratoire sur le sol pollue, la contamination par depot atmospherique sur la 

surface des vegetaux peut etre importante, voire majoritaire, par rapport a l'absorption par 

les racines. Dans le cas de depots atmospheriques, la morphologie de la surface des feuilles 

ainsi que les proprietes biochimiques de la cuticule jouent un role important dans la retention
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des particules (Hunter et al. 1987a; Little 1973). Ainsi, Hunter (1984) estime que 25% du Cu 

mesure dans des plantes (especes non precisees) sont integres dans les tissus sous forme 

ionique ou lies a des proteines alors que 75% du Cu est present sous forme de depots 

superficiels de particules.

V.1.1.3 Transfert des ETM vers les organismes animaux
D'une maniere generale, les concentrations dans les animaux decroissent en fonction de 

la distance a la source (bien que des contre-exemples - c'est a dire une independance entre 

les concentrations dans les organismes et la distance a la source - suggerent des 

mecanismes de regulation, de tolerance et/ou d'adaptation). A concentrations en ETM 

egales dans l'environnement, les differences de concentrations dans les organismes peuvent 

etre considerables en fonction des groupes taxonomiques etudiees. Ainsi, Knutti et al. (1988) 

insistent sur l'enorme variabilite interspecifique des concentrations en Cd mesurees dans le 

millier d'invertebres echantillonnes et analyses dans leur etude, les concentrations s'etalant 

de quelques ng.g-1 dans certains coleopteres a plus de 20000 ng.g-1 dans des isopodes. A 

l'interieur meme de groupes taxonomiques proches, les concentrations en ETM peuvent 

varier enormement en fonction de l'espece etudiee (Morgan et al. 1986). Enfin, des 

differences importantes ont ete mises en evidence au sein d'une meme population, montrant 

une importante variabilite intraspecifique (Rabitsch 1994).

L'ensemble des auteurs s'accorde a considerer que les differences de regime alimentaire 

(determinant l'exposition des organismes) et de physiologie digestive representent les 

principaux facteurs expliquant les variations de concentrations observees chez les differents 

groupes. Hopkin et al. (1985), par exemple, suggerent que des differences relativement 

faibles du pH du tube digestif des organismes pourraient entrainer des differences 

importantes de la solubilite du Pb.

Toutes les etudes constatent que la concentration en ETM n'est pas obligatoirement liee a 

la position de l'organisme etudie dans la chaine trophique, que ce soit dans des 

ecosystemes contamines (Beyer et al. 1985; Hunter et al. 1987b; Laskowski et Maryanski 

1993; Mackay et al. 1998; Morgan et al. 1986; Rabitsch 1994; Van Straalen et Van Wensem 

1986) ou dans des ecosystemes presumes non-pollues (Knutti et al. 1988; Scharenberg et 

Ebeling 1996). Des etudes specifiquement consacrees aux micromammiferes montrent 

cependant que les musaraignes (insectivores) accumulent plus le Cd que les herbivores 

(Andrews et al. 1984; Hunter et Johnson 1982; Hunter et al. 1987c). Differents facteurs de 

variation peuvent intervenir dans les differences de concentrations observees. (Van Straalen 

et Van Wensem 1986) ont demontre que, contrairement a certaines hypotheses, les 

concentrations en ETM dans les organismes ne sont pas correlees avec leur masse 

corporelle. Les variations saisonnieres sont en general marquees mais ne montrent pas les
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memes tendances dans toutes les etudes. L'age, le stade de developpement et l'activite des 

organismes sont egalement des facteurs de variation (Rabitsch 1994).

Parmi les differents ETM, le Cd est toujours tres mobile et souvent accumule a des 

concentrations importantes dans les tissus des organismes. Les valeurs de FBAs (calcules 

par rapport au sol) sont souvent superieures a 1 dans l'etude de Morgan et al. (1986). 

L'ensemble des etudes considere cet ETM comme l'un des plus preoccupants (avec le Zn, 

moins toxique mais relargue dans l'environnement a des concentrations superieures). Les 

"patterns" sont en general moins tranches pour les autres ETM (Cu, Pb et Zn). Le Zn semble 

regule chez de nombreux organismes terrestres (Laskowski et Maryanski 1993; Roberts et 

Johnson 1978), vertebres (Johnson et al. 1978) comme invertebres (Beyer et Cromartie 

1985). La regulation du Cu et du Pb est plus controversee. Les concentrations en Cu 

semblent regulees dans les etudes de Alberici et al. (1989), Beyer et al. (1985), Laskowski et 

Maryanski (1993), Rabitsch (1994) et Van Straalen et al. (1987). Hunter et al. (1987c) 

trouvent au contra ire des FBAs de 2 a 4 chez les invertebres etudies. Nette chez les 

mammiferes, la regulation du Cu ne semble pas etre une regle generale chez les invertebres 

(Hunter et Johnson 1982).

Dans une revue recente sur la bioaccumulation des ETM, Heikens et al. (2001) precisent 

que, pour la plupart des groupes taxonomiques d'invertebres, les concentrations en Cd, en 

Cu et en Pb augmentent avec l'augmentation des concentrations dans les sols alors que les 

concentrations en Zn, en general regulees, sont independantes de celles du sol. Dans cet 

article, les auteurs ont classe les differents groupes d'invertebres (a l'exception des 

mollusques) en fonction des concentrations en ETM mesurees dans leurs tissus et de la 

dependance de cette concentration a celle du sol. Pour le Cd, les groupes dont les 

concentrations sont independantes de celles du sol sont classes ainsi : isopodes > 

formicides > chilopodes. Les autres groupes, dont les concentrations sont correlees a celles 

du sol, sont classes ainsi : lumbricides > arachnides > diploures > diplopodes > collemboles 

> coleopteres. Pour le Cu, les concentrations internes peuvent augmenter legerement mais 

restent generalement dans le meme ordre de grandeur ; les especes pouvant etre classees 

ainsi : diplopodes = isopodes > collemboles > arachnides > lumbricides > coleopteres = 

formicides. Pour le Pb, les auteurs concluent de leur synthese bibliographique que la plupart 

des especes accumulent fortement ce metal en fonction de l'augmentation des 

concentrations du sol mais les differences sont tel les au sein d'un meme groupe 

taxonomique qu'aucun classement des groupes en une sequence coherente n'a pu etre 

etabli. Pour le Zn, les groupes ont pu etre ordonnes selon la sequence suivante : isopodes = 

diplopodes > arachnides > chilopodes > formicides > lumbricides > coleopteres. Les 

gasteropodes sont, comme les isopodes, parmi les organismes qui accumulent le plus les
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differents ETM (Dallinger 1993). Cet auteur a classe les especes en fonction des FBAs 

(macroconcentrateurs : FBAs > 2, microconcentrateurs : FBAs < 2 et deconcentrateurs : 

FBAs < 1) pour les differents ETM et les gasteropodes dont H. aspersa sont 

macroconcentrateurs pour le Cd, le Cu et le Zn.

Ces classements informent sur les capacites de bioaccumulation des ETM des differents 

groupes taxonomiques d'invertebres et sur la contamination du milieu mais ne renseignent 

pas sur les transferts d'ETM d'un maillon a l'autre des chaines alimentaires. Ces etudes ont 

permis de mettre en evidence l'absence de relation claire et directe entre la position 

trophique d'un organisme et sa concentration en ETM et d'identifier des bioindicateurs 

potentiels.

Malgre le grand nombre d'articles parus sur la contamination des organismes vivant aux 

alentours du meme site, Hopkin (1989) precisait que les sources de transfert des ETM par 

les differents organismes n'etaient pas elucidees avec precision en raison du manque 

d'information sur leur regime alimentaire, particulierement pour les invertebres. Certaines 

experiences realisees in situ quasiment exclusivement consacrees aux vertebres ont tente 

d'evaluer le regime alimentaire (qualitativement et quantitativement) des especes etudiees et 

les concentrations des differents composants (Ma et al. 1991; Pascoe et al. 1994; Torres et 

Johnson 2001). L'analyse des resultats est complexe car les regimes sont souvent variables 

en fonction des saisons et des cycles biologiques des organismes. Des essais de 

modelisation sont en cours mais traduisent encore imparfaitement les transferts des 

polluants ; ces etudes ne sont donc pas presentees dans cette synthese.

V.1.2 Etudes experimental en laboratoire
Devant la variabilite des gammes de concentrations trouvees chez les differents groupes 

d'organismes preleves sur le terrain, des etudes de laboratoires ont ete effectuees chez des 

organismes appartenant a des groupes taxonomiques et/ou ayant des positions trophiques 

et des physiologies digestives differentes pour mieux apprehender les sources et/ou les 

voies de transfert et les mecanismes impliques.

V.1.2.1 Part respective des sources de transfert des ETM vers les 

organismes
Comme Hopkin (1989) le notait deja dans sa description des etudes menees sur le site 

d'Avonmouth (Angleterre), la part respective des differentes sources de transfert (sol, litiere, 

vegetaux,...) dans la bioaccumulation des ETM chez les invertebres terrestres est encore 

peu connue. Bruus Pedersen et al. (2000), en exposant des collemboles a des sols pollues 

et en les nourrissant avec des levures contaminees ou non, montrent que l'accumulation du
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Cu a partir de la nourriture est superieure a celle du sol et que les deux sources de transfert 

s'additionnent.

V.1.2.2 Importance de la physiologie digestive dans la
bioaccumulation des ETM

Une etude recente demontre que l'assimilation et l'excretion des ETM sont tres differentes 

chez quatre especes d'arthropodes: deux predateurs, le pseudoscorpion Neobisium 

muscorum et le coleoptere carabide Notiophilus biguttatus et deux detritivores, la mite 

oribatide Platynothrus peltifer et le collembole Orchesella cincta (Janssen et al. 1991). Chez 

les quatre especes, l'assimilation du Cd est correlee avec l'assimilation de la nourriture. Les 

capacites d'assimilation du Cd sont plus fortes chez les deux predateurs que chez les 

detritivores. Les capacites d'excretion sont fortes chez les insectes N. biguttatus et O. cincta 

et faibles chez les arachnides N. muscorum et P. peltifer. Il n'a pas ete trouve de relations 

entre l'efficacite de l'assimilation et l'efficacite d'excretion. Les auteurs precisent que les 

differences d'efficacite d'assimilation refletent les differences de niveaux trophiques et plus 

precisement les differences en besoins nutritifs, qui peuvent etre determines en fonction de 

la taxonomie de l'espece consideree. Les especes qui presentent des concentrations a 

l'equilibre elevees sont celles qui possedent une capacite d'excretion faible, quelle que soit 

leur efficacite d'assimilation, suggerant que l'excretion est le parametre le plus important 

dans la determination de la capacite des organismes a accumuler ou non le Cd.

Cette etude fait reference dans la mesure ou elle montre l'importance de la physiologie de 

l'organisme dans sa capacite a accumuler un ETM independamment de sa position 

trophique.

Dans l'etude des transferts, un autre parametre a considerer est la forme de stockage des 

ETM dans les organismes car elle peut conditionner leur biodisponibilite pour l'organisme 

consommateur.

V.1.2.3 Importance des formes de stockage des ETM
En milieu terrestre, des experiences ont ete menees sur les transferts du Cd, du Cu, du 

Pb et du Zn contenus dans les tissus des isopodes Oniscus asellus chez un predateur, le 

centipede Lithobius variegatus (Hopkin et Martin 1984). Dans cette etude, la bioaccumulation 

du Pb sous forme de granules dans les tissus de l'isopode est invoque pour expliquer le 

faible transfert constate chez le predateur.

En milieu marin, pour lequel les etudes sont plus nombreuses, des etudes recentes ont 

etudie l'influence de la forme de stockage du Cd sur le transfert proie - predateur. Dans une 

premiere etude, Wallace et Lopez (1995) ont el eve des oligochetes marins Limnodrilus 

hoffmeisteri pendant une et six semaines dans de l'eau contaminee par des concentrations 

croissantes de Cd. L'augmentation de la concentration et de la duree d'exposition augmente
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les quantites et les proportions de Cd stocke sous forme cytosolique. Les auteurs suggerent 

que l'induction de metallothioneines (ou de proteines proches) est responsable de ce 

phenomene. Les oligochetes sont ensuite offerts comme proies a des crevettes de l'espece 

Palaemonetes pugio. La relation entre la quantite et le pourcentage de Cd dans la fraction 

cytosolique (donc soluble) des proies et la quantite et le pourcentage de Cd absorbe par les 

crevettes sont directes et lineaires. Les auteurs en concluent que la fraction soluble de Cd 

dans la proie est disponible pour le predateur et que les facteurs influengant la distribution 

subcellulaire du Cd affectent directement son transfert vers les predateurs. Une seconde 

etude a porte sur la comparaison des transferts entre les memes especes mais en utilisant 

comme proies des oligochetes de deux populations differentes (Wallace et al. 1998). La 

premiere population, exposee depuis des generations a des concentrations elevees en Cd, a 

developpe une resistance au Cd, basee sur la production plus elevee de granules de 

stockage du Cd. La seconde population provient d'un site temoin non pollue et sequestre, 

lorsqu'elle est exposee, tout le Cd assimile sous forme de metallothioneines. Les deux 

populations sont utilisees pour nourrir les crevettes. Ces dernieres accumulent 21% du Cd 

ingere lorsqu'elles sont nourries d'individus resistants (donc produisant des granules) alors 

que les crevettes nourries d'individus non-resistants accumulent pres de 75% du Cd ingere. 

Ces resultats confirment donc l'importance de la forme de stockage subcellulaire dans la 

biodisponibilite et le transfert de Cd dans la chaine alimentaire marine etudiee.

V.1.2.4 Transfert des ETM dans les relations proie - predateur
Une des plus anciennes publications consacrees au transfert de Cd dans une chaine 

alimentaire simplifiee a montre qu'il n'y avait pas biomagnification du Cd dans le cas etudie 

(Van Hook et Yates 1975). Dans leurs experiences de laboratoire et de terrain, les auteurs 

ont calcule une valeur de FBA de 0,8 pour le Cd, chez des araignees nourries avec des 

criquets contamines. Les concentrations dans le predateur etaient donc inferieures a celles 

de ses proies. Les cinetiques d'accumulation et de decontamination ont ete etudiees pour le 

Cd et le Zn chez le centipede Lithobius mutabilis et chez le coleoptere carabide Peocilus (ou 

Pterostichus) cupreus (Kramarz 1999a, b). Dans ces etudes, des larves de mouche (Musca 

domestica) sont exposees a une nourriture contaminee par du Cd, du Zn ou un melange des 

deux ETM. Les larves ainsi contaminees servent de nourriture aux deux predateurs pendant 

90 jours puis les predateurs sont nourris avec des larves non contaminees pendant une 

periode supplementaire de 30 jours. Dans les deux experiences, les concentrations en Cd 

dans les tissus des predateurs augmentent regulierement pendant la periode d'exposition 

mais restent tres inferieures a celles de leurs proies (au moins 10 fois) et reviennent en 

quelques jours a un niveau proche de la concentration initiale apres arret de l'exposition (ces 

deux tendances etant plus marquees chez le carabes que chez le centipede).
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Chez les invertebres, un des rares cas de biomagnification d'un ETM entre une proie et 

un predateur est celle de Nuorteva et Nuorteva (1982) et concerne le mercure. Dans cette 

etude, des larves de mouches (calliphorides) sont elevees sur des cadavres de poissons 

riches en methyl-mercure. Les auteurs constatent une premiere augmentation des 

concentrations en Hg qui sont quatre fois plus elevees dans les tissus de la mouche que 

dans sa nourriture. Les larves ainsi contaminees servent de nourriture a un coleoptere 
staphylinide (Creophilus maxillosus) pendant une semaine. Les concentrations mesurees 

dans le predateur sont superieures a celles mesurees dans les mouches, avec des FBAs de 

l'ordre de trois.

Les fortes capacites d'accumulation des ETM des mollusques gasteropodes ont alerte les 

chercheurs sur le risque qu'ils representaient en terme de transfert dans les chaines 

alimentaires. Des 1980, Williamson (1980) attire l'attention sur ce risque en precisant que 

certains predateurs comme la grive musicienne Turdus philomelos ou certains coleopteres 

carabides sont des predateurs specialistes des mollusques. Les mollusques constituent, 

d'une maniere generale, des proies pour de nombreux predateurs (invertebres, amphibiens, 

oiseaux, mammiferes) et constituent une part importante de leur regime alimentaire. Dans 

une experience originale, Beeby (1985) evalue, par rapport a la quantite de Pb ingeree par 

l'escargot H. aspersa, la quantite disponible pour les predateurs et les detritivores (par le 

biais des feces). Les resultats de cette experience sont rapportes dans la Figure 11. A partir 

de ces resultats, l'auteur conclut que H. aspersa pourrait constituer un vecteur majeur du 

transfert de Pb au sein des chaines alimentaires d'un ecosysteme pollue.

Dans une autre etude, Laskowski et Hopkin (1996a) soulignent egalement le role possible 

des escargots dans l'intoxication de predateurs. Ces auteurs constatent que les 

concentrations de Cd et de Cu dans les tissus d'escargots sont toujours superieures a celles 

de leur nourriture. Pour le Pb et le Zn, les concentrations sont inferieures dans les tissus 

lorsque la nourriture est fortement contaminee. Les auteurs concluent que les escargots 

seraient un vecteur de transfert plus important pour le Cd et le Cu que pour le Pb et le Zn. 

L'escargot pourrait quand meme constituer un vecteur important de transfert du Zn puisque 

les concentrations dans les tissus restent superieures a celles de la nourriture jusqu'a une 

concentration de 2650 ^g.g-1. Enfin, Laskowski et Hopkin (1996a) signalent que, 

contrairement au Cu qui est principalement stocke dans les tissus des invertebres terrestres 

sous forme de granules, le Cd est majoritairement lie a des metallothioneines (ou a d'autres 

proteines de faibles poids moleculaire) solubles, donc qu'il doit etre tres biodisponible pour 

les predateurs.
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L'hypothese selon laquelle les escargots vivants dans des sites tres contamines 

representeraient un risque effectif pour des predateurs n'a jamais ete testee 

experimentalement.

Figure 11. Flux d'une quantite de Pb "a travers" un escargot H. aspersa : bilan quotidien en terme de disponibilite pour 
les predateurs et les detritivores (d'apres Beeby 1985).

Quantite de Pb 
dans les tissus :

14,06 Mg

Quantite totale de Pb 
dans les tissus :

18,47 Mg

Quantite quotidienne 
excretee : ,
4,30 Mg

Quantite quotidienne 
assimilee :

4,41 MgQuantite 
quotidienne 

de Pb
consommee :

10,00 Mg

Quantite quotidienne 
excretee depuis des 
formes de stockage :

0,88 Mg

Quantite quotidienne 
totale de Pb 

dans les feces :
5,18 Mg

Quantite disponible pour 
les predateurs (extraction a 

l'acide acetique a 10%) :
9,42 Mg

Quantite quotidienne 
disponible pour les 

detritivores (extraction a 
l'acide acetique a 10%) :

2,07 Mg

Bilan quotidien :
Consommation : 10 Mg - Disponibilite pour les predateurs et les detritivores : 11,49 Mg

V.2 TRANSFERT DES POLLUANTS ORGANIQUES

Comme cela a ete evoque dans l'introduction de ce memoire, les transferts de polluants 

organiques dans les chaines alimentaires terrestres ont donne lieu a quelques exemples 

dramatiques de l'effet letal de ces transferts (insecticides organochlores, notamment). 

Cependant, les connaissances sur l'exposition des organismes terrestres aux polluants 

organiques (et les effets qui en resultent) sont beaucoup moins etendues que celles 

concernant le milieu aquatique (Freemark et Boutin 1995). De plus, la plupart des etudes 

consacrees aux ecosystemes terrestres portent sur les vertebres. Les etudes sur les 

invertebres ont trait en majorite aux vers de terre, souvent consideres comme des vecteurs 

potentiels majeurs des polluants vers les predateurs vertebres (oiseaux et mammiferes) 

(Cooke et al. 1992). Pour Paoletti et Bressan (1996), le cout important des analyses et le tres 

grand nombre de pesticides a etudier representent un frein majeur au developpement des 

etudes de routine.
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Contrairement aux concentrations en ETM, toutes les concentrations donnees dans ce 

chapitre sont exprimees en ^g par g de matiere fraiche.

V.2.1 Etudes in situ

Une des premieres etudes montrant les effets du transfert d'un compose organique 

depuis les tissus d'annelides vers un predateur est celle de Rudd (1964). Cette etude a 

montre que les populations d'un turdide proche du Merle noir europeen (le Robin americain, 

Turdus migratorius) ont fortement diminue dans les zones traitees au DDT en raison de la 

mortalite directe et de la diminution du succes de reproduction. Il a ete demontre que ces 

effets etaient lies a un empoisonnement secondaire par le biais des annelides consommes 

par cette espece. Les concentrations mesurees en DDT dans les annelides ont revele que 

l'ingestion d'une centaine de vers contamines correspondait a la dose letale de DDT (3 mg) 

pour l'espece. Le transfert par l'intermediaire des annelides est egalement invoque pour 

expliquer les diminutions observees des populations de becasses (Scolopax rusticola). 

D'autres exemples d'empoisonnement secondaire (principalement par les insecticides 

organochlores) de diverses especes de predateurs consommant des annelides ont ete 

signales (revue dans Cooke et al. (1992)).

Comme evoque precedemment, ces insecticides persistants ont ete interdits dans 

beaucoup de pays. Les transferts d'autres composes organiques (les PCBs par exemple) 

dans les chaines alimentaires des ecosystemes terrestres continuent cependant de faire 

l'objet d'etudes (Hendricks et al. 1995; Van den Brink et Ma 1998), avec parfois des effets 

letaux importants comme dans le cas d'un anticoagulant rodenticide, la bromadiolone (Berny 

et al. 1997).

En dehors des etudes consacrees aux annelides (et deja abordees dans les paragraphes 

consacres a la biodisponibilite de cette synthese), les travaux sur les transferts de molecules 

organiques chez les invertebres sont rares. Pourtant, des 1971, Eisner et al. (1971) ont 

trouve du 2,5 dichlorophenol dans les secretions defensives de la sauterelle Romalea 

guttata. Les auteurs suggerent que ce compose est un metabolite du 2,4 D, un herbicide 

couramment utilise dans le site ou les sauterelles ont ete prelevees. Des etudes portant sur 

les PCBs ont montre que la plupart des invertebres accumulent ces composes (Eisler 1986). 

Une etude de bioindication active utilisant Acheta domesticus encage sur des sites pollues 

par les PCBs a montre que ce criquet peut accumuler rapidement (duree d'exposition de 3 a 

7 jours) les PCBs a des concentrations de l'ordre du ^g.g"1 pour des concentrations de 1150 

^g.g"1 dans le sol. Sur des sols tres fortement pollues par les PCBs (6300 ^g.g"1), les 

concentrations mesurees dans des punaises (Homopteres scutellerides) et dans des fourmis 

(hymenopteres formicides) sont respectivement de 13,9 et 60,0 ^g.g"1 (Watson et al. 1985).
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V.2.2 Etudes experimentales en laboratoire

Les etudes du transfert de composes organiques en laboratoire sont relativement 

nombreuses. Comme avec les radioisotopes utilises pour les ETM, le marquage au 14C 

permet de suivre le devenir des composes marques et de leur(s) metabolite(s) dans les sols, 

les eaux et les organismes, meme lorsque les quantites utilisees initialement sont tres 

faibles.

V.2.2.1 Part respective des sources de transfert de polluants 

organiques vers les organismes
Dans une etude recente, Sousa et al. (2000) ont etudie les differentes sources 

d'exposition au lindane (sol ou nourriture) d'un isopode, Porcellionides pruinosus. Les 

quantites accumulees dans les tissus sont beaucoup plus importantes (environ 30 fois) 

lorsque les isopodes sont exposes au sol pollue plutot qu'a la nourriture. Ces differences 

s'expliquent par des taux d'assimilation beaucoup plus faibles chez les individus exposes a 

la nourriture contaminee. Nous n'avons pas trouve d'autres etudes concernant cette 

problematique.

V.2.2.2 Transfert des polluants organiques dans les relations proie - 

predateur
Le transfert du PCP-Na (marque au 14C) a ete etudie dans une chaine alimentaire "levure 

- collembole (Folsomia candida) - coleoptere carabide (Nebria nevicollis)" (Gruttke et al. 

1988). Dans des collemboles exposes pendant 30 jours a de la levure contaminee a 870 

^g.g-1 de PCP-Na, la concentration dans les tissus atteint 380 ^g.g-1 de radiocarbone apres 8 

jours d'exposition puis se stabilise a environ 220 ^g.g-1 pendant les 20 jours restant. Une 

autre experience a permis de suivre une periode de decontamination de 20 jours suivant six 

jours d'exposition et a montre une excretion tres rapide, qui conduit a une concentration 

inferieure a 10 ^g.g-1. Les collemboles exposes huit jours (contenant 380 ^g.g-1) sont offerts 

comme proie aux carabes pendant 12 jours. Apres quatre jours, la concentration dans le 

predateur est de 4,5 ^g.g-1 puis reste stable pendant les huit jours suivants d'exposition. 

Apres quatre jours de decontamination, la concentration a fortement diminue a 0,39 ^g.g-1. 

L'extraction et l'analyse du PCP-Na des tissus de la proie et du predateur donnent des 

resultats relativement similaires. Les pourcentages de PCP-Na, de metabolites non polaires 

et polaires et de residus non extractibles par rapport a la quantite totale de radiocarbone 

dans les tissus sont de 50, 2, 3 et 45 chez le collembole et de 41, 3, 15 et 41 chez le carabe. 

La nature exacte des metabolites n'a pas ete determinee dans ces travaux.
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Synthese bibliographique

V.2.2.3 Transfert avec determination des metabolites
A notre connaissance, la seule etude dans laquelle la nature des metabolites a ete 

determinee porte sur le transfert du 2,4-D chez un papillon polyphage (Eupackardia calleta, 

Lepidoptere saturniide)(Deml et Dettner 2001). Des larves de ce papillon sont exposees a 

des feuilles sur lesquelles le 2,4-D a ete pulverise. Les principaux composes retrouves dans 

le systeme digestif des larves, leurs feces, les corps gras, l'hemolymphe et les secretions 

exocrines sont la molecule initiale, le 2,4-DCP (2,4-Dichlorophenol) et l'acide 

phenoxyacetique.
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RESUME

Devenir des polluants dans les organismes et 

transferts dans les reseaux trophiques

ETM

• Dans les plantes, les ETM peuvent etre stockes sous forme de proteines de liaison 

(phytochelatines) ou de granules, dans les tissus aeriens ou dans les organes sous- 

terrains.

• Dans les invertebres, les ETM sont generalement stockes dans les organes associes 

au systeme digestif, sous forme de proteines de liaison (metallothioneines) ou de 

granules.

• Les mollusques gasteropodes pulmones accumulent les ETM majoritairement dans 

les visceres (hepatopancreas, rein) sous des formes variables en fonction de l'ETM 

considere. Le Cd, principalement lie a des metallothioneines, le rend a priori 

biodisponible pour les predateurs.

• Les concentrations en ETM dans les differents organismes composant les chaines 

alimentaires terrestres sont souvent connues mais les transferts sont peu etudies.

• Une seule etude a ete trouvee dans la litterature disponible sur la determination de la 

contribution relative des differentes sources d'exposition (sol et nourriture 

principalement) dans l'accumulation des ETM par les invertebres du sol.

Polluants organiques

• Les etudes des transferts de composes organiques dans des invertebres sont rares.

• Tres peu de travaux ont ete consacres a la contribution relative des differentes 

sources d'exposition dans le transfert des composes organiques chez les invertebres, 

aucune chez des mollusques gasteropodes pulmones.

• Une seule, a notre connaissance, a ete consacree a l'identification des metabolites 

presents dans les tissus des invertebres exposes.
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Objectifs

Du bilan des connaissances actuelles etabli dans cette synthese bibliographique, emerge 

un certain nombre de questions, auxquelles les experiences de la these cherchent a 

repondre.

devaluation de la biodisponibilite des ETM pour les invertebres du sol, telle qu'elle est 

realisee actuellement, ne permet pas de caracteriser les pools biodisponibles.

> A quel(s) pool(s) des ETM presents dans les sols les escargots ont-ils acces ? Ont-ils 

seulement acces au pool echangeable, ou, comme le suggerent des travaux recents 

chez d'autres invertebres, ont-ils egalement acces au pool non echangeable ? Si 

cette derniere hypothese est verifiee, quelle est la contribution du pool non 
echangeable dans ce qui est biodisponible pour H. aspersa ?

> Quelle est la biodisponibilite des ETM presents dans les vegetaux pour H. aspersa ?

La connaissance des differentes sources de transfert chez les invertebres sont 

insuffisantes.

> Comment ont lieu les transferts d'ETM dans une chaine alimentaire sol - plante - 

escargot ? Peut-on quantifier importance relative des transferts "sol - escargot" et 

"plante - escargot" ?

Les connaissances sur la biodisponibilite et les transferts des polluants organiques chez 

les invertebres sont encore plus fragmentaires que pour les ETM et leur devenir dans les 

tissus des organismes exposes est quasiment inconnu.

> Comment ont lieu les transferts d'un compose organique, l'isoproturon, dans un 

systeme sol - plante - escargot ? Peut-on quantifier importance relative des 

transferts "sol - escargot" et "plante - escargot" ? Quelle est la nature et la quantite 

des residus issus de l'isoproturon dans les tissus des escargots ?

Les transferts de polluants dans les relations proie - predateur sont peu etudies.

> Le Cd accumule dans les escargots est-il biodisponible pour un predateur ? Si oui, 

represente-t-il un risque pour le predateur ?
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Section I.

Le cadmium "non-disponible" d'un sol est biodisponible 

pour les escargots : preuve experimental par 

la technique de dilution isotopique

Cet article est sous presse dans la revue Environmental Science and Technology. Les 

auteurs sont Renaud Scheifler, Christophe Schwartz, Guillaume Echevarria, Annette de 

Vaufleury, Pierre-Marie Badot et Jean-Louis Morel.

Resume

Les techniques de dilution isotopique ont ete initialement utilisees pour evaluer la 

phytodisponibilite des elements en trace metalliques (ETM) presents dans les sols. Dans 

cette experience, nous avons, pour la premiere fois, utilise une technique isotopique pour 

evaluer la zoodisponibilite du cadmium (Cd). Un invertebre terrestre, l'escargot Helix 

aspersa, a ete expose pendant 14 jours a un sol pollue et marque au 109Cd. La composition 

isotopique des tissus des escargots a ensuite ete determinee, permettant de calculer la 
valeur L, qui peut etre consideree comme une estimation biologique du pool de Cd 

biodisponible dans le sol. Il a ainsi ete demontre que le pool biodisponible pour H. aspersa 

represente 58,0% du Cd total du sol. La valeur E, une estimation chimique du pool labile de 

Cd dans le sol, a ete estime grace a des experiences de cinetique d'echanges isotopiques 

de court terme et a un modele decrivant l'echange isotopique en fonction du temps. La 

valeur E(# jours) indique que le pool labile de Cd dans le sol represente 49,6% du Cd total du 

sol. La valeur L est significativement superieure a la valeur E, demontrant que les escargots 

ont acces au pool non-labile du Cd dans le sol, pourtant generalement considere non- 

biodisponible. Le pool non-labile contribue a hauteur de 16% au Cd total accumule dans les 

tissus de l'escargot. Ces resultats montrent que l'absorption de Cd non-labile par des 

organismes du sol n'est pas negligeable et devrait etre consideree dans les procedures 

devaluation du risque de sites pollues par les ETM.
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"Non-available" soil cadmium is bioavailable to snails: 

Evidence from isotopic dilution experiments

Abstract

Isotopic dilution techniques were initially used to evaluate the bioavailability of trace 

metals contained in soils to plants, i.e. the phytoavailability. Here, we use for the first time an 

isotopic technique to evaluate the zooavailability of cadmium (Cd), i.e. the bioavailability to 

an animal organism. A terrestrial invertebrate, the snail Helix aspersa, was exposed for 14 

days to a polluted soil that was spiked with 109Cd. Isotopic composition of snail tissues was 

then determined, allowing the computing of the L value, which can be considered as a 

biological estimate of the bioavailable Cd pool in the soil. It showed that the bioavailable pool 

of Cd to H. aspersa represented 58% of the total soil Cd. The E value, a chemical estimate of 

the soil Cd labile pool, was calculated with short-term isotopic exchange kinetics experiments 

and a time-dependent model describing the isotopic exchange over time. The E(U days) value 

indicated that the labile soil Cd pool represented 49.6% of the total soil Cd. The L value was 

significantly higher than the E value, showing that snails accessed the non-labile soil Cd 

pool, generally considered as non-bioavailable. The non-labile pool contributed for 16% to 

the total Cd accumulated by snails. These results showed that the uptake of Cd in the non- 

labile pool by soil organisms could be important and should be considered in risk 

assessment procedures for metal polluted soils.

Introduction

Bioavailability of trace metals strongly influences their uptake by soil organisms. The 

concept of bioavailability is consequently particularly important for many scopes in 

ecotoxicological studies although it was not clearly defined until recently. It is now well 

accepted that the bioavailability of metals must be handled as a kinetic process with at least 
two distinct phases: the environmental availability -a physico-chemically driven desorption 

process- and the environmental bioavailability -a species-specific physiologically driven 

uptake process- (1-3).
Numerous techniques and approaches were developed to estimate the bioavailable pools 

of metals for different soil organisms. The simplest approaches consist of measuring metal 

concentrations in solutions obtained by chemical extraction (including water-extraction), and 

to mathematically relate these concentrations to internal concentrations in organisms 

exposed to the soil. However, despite the large number of extractants used, none of them 

can satisfactorily describe the bioavailable pools in different soils and for different metals and
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organisms. This could easily be explained by the huge diversity of soil physico-chemical 

characteristics, metal behaviour, exposure routes and uptake mechanisms. Furthermore, 

even if soil concentrations and organism concentrations are related by a satisfactory 

relationship, this does not mean that metal ions extracted by the chemicals belong to the 

same fraction as the bioavailable pool for a particular organism (4).

An alternative approach, the so-called pore-water hypothesis or equilibrium partitioning 

theory (1, 5, 6) was recently developed. This approach is based on the assumption that 

metal uptake by soil invertebrates is governed by transport via the soil pore-water and that 

direct uptake from the soil solid phase is negligible. This hypothesis was shown to be valid to 

characterise the bioavailability of organic chemicals for soft-bodied organisms like 

earthworms (7-9). However, due to their complex physico-chemical behaviour in soils, 

evidence for the pore-water hypothesis is only circumstantial for metals (5, 10). Moreover, 

recent studies have found that cadmium (Cd) (11) or copper (Cu) (12) concentrations in 

Collembolans exposed to contaminated soils were poorly correlated to soil solution 

concentrations. In agreement with these studies, Oste et al. (13) have recently questioned 
the pore-water hypothesis for Cd in Lumbricus rubellus earthworms and suggested that 

uptake of Cd from other sources than the pore-water (as the "intestinal uptake of soil 

particulates", for instance) should not be neglected.

An unequivocal answer to the above debate is of critical importance for risk assessment in 

metal polluted areas, and a technique to quantitatively evaluate the pool that is actually 

bioavailable to soil organisms would greatly improve risk assessment procedures. Isotopic 

dilution techniques (IDT), initially used to characterise the phytoavailability of some 

macronutrients (e.g., P and K) (14-18) were successfully used to evaluate the phytoavailable 

pool of several metallic trace elements (MTE) such as Cd, Ni and Zn (4, 19, 20). However, 

IDT have never been used to study the zooavailability of MTE.

IDT principle

If a low amount of metal radioisotope (as metal ion in solution) is thoroughly mixed with 

soil, it is rapidly distributed within the isotopically exchangeable metal pool (21, 22) without 

modifying the chemical equilibrium of the metal between the solid and the liquid phase of the 

soil. The isotopically exchangeable metal pool, also called the "soil Cd labile pool", 

corresponds to the pool of the element from the soil solid phase that may supply the soil 

solution during a given period of time. This pool is characterised by its isotopic composition 

(ratio of the radioisotope to the stable element), from which the E value can be calculated. 

The E value thus corresponds to a chemical estimate of the labile pool and is expressed in 

mg.kg-1. By contrast, the non-isotopically exchangeable metal pool, or "soil Cd non-labile 

pool", is constituted of Cd strongly bound to the soil solid phase that cannot supply the soil
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solution during this time period. Its isotopic composition is 0 since the radioisotope is not able 

to mix with it within the contact time allowed.

Exposed organisms that take up Cd only from the labile pool would exhibit the same 

isotopic composition as the labile Cd pool in the soil itself, whereas organisms that are able 

to mobilise non-labile forms would exhibit lower isotopic composition than the labile Cd pool 

in the soil. From the isotopic composition of the organism tissues, the L value can be 

calculated for the exposure duration considered. The L value thus corresponds to a biological 

estimate of the actual zooavailable metal pool and is also expressed in mg.kg-1. Differences 

between L and E values should provide quantitative estimates of the mobilisation of non- 

labile metal in the soil by the studied organism.

The aims of this work were therefore (1) to use for the first time an isotopic dilution 

technique to evaluate the bioavailability of Cd to an animal organism, the terrestrial snail 

Helix aspersa, (2) to show whether snails exposed to an industrially polluted soil take up Cd 

only from the labile pool or from both labile and non-labile pools; and (3) to quantitatively 

estimate the size of the bioavailable pool in this soil. It was however not aimed in this study 

at distinguishing the possible exposure routes (i.e. mainly dermal and oral routes). The final 

objective of this work is to provide a novel technique for estimating metal bioavailability to soil 

invertebrates.

Experimental section

Animals. Juvenile garden snails (Helix aspersa Muller) aged 1 month and weighing 

(average fresh mass ± standard deviation, n = 40) 0.98 ± 0.08 g were obtained from our 

standardised laboratory rearing (23). The initial Cd concentration in snail tissues was 0.79 ± 

0.42 mg.kg-1.

Experimental designs.

Main experiment. In a first design, 10 snails were exposed to a polluted 109Cd-spiked soil. 

The soil was collected in the Ap horizon of an agricultural site aerially polluted by a former 

lead and zinc smelter in northern France (Region Nord-Pas de Calais). The physico-chemical 

characteristics of this soil are presented in Table 1. The soil was air-dried and sieved to < 

5mm, then was spiked at 1.4 x 105 Bq.kg-1 of soil using 100 ml of an ultrapure water solution 

containing carrier-free radioactive CdCh (New England Nuclear, purity grade: 99.0 %, 

specific activity: 14.775 x 106 Bq.pg-1 Cd). The quantity of Cd added to 1 kg of spiked soil 

was 0.0095 pg. The soil was manually mixed with the radioactive solution for 15 minutes to 

ensure homogeneity. Then, the soil was incubated for 6 hours and used to fill polystyrene
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crystal boxes (24 x 10 x 8 cm, volume of 1.6 dm3, IFFA CREDO, ref. 08.0001). Each box was 

filled with 300 g (dry mass) of soil. The humidity of the soil was fixed at 80% of the water 

holding capacity (WHC). The snails were exposed for 14 days in the boxes, which were kept 

under controlled conditions (20 ± 1°C, 18/6 h day/night cycle). During this 14-day period, the 

WHC was maintained constant by spraying ultrapure water, which also maintained snails 

active.

TABLE 1. Physico-chemical characteristics of soils.

Characteristic Polluted soil Unpolluted soil

Clay, g.kg-1 t 202 21 5

Organic matter, g.kg-1 42.1 29.6

C/N t 16.8 9.1

PHh2O§ 6.2 7.0

Total CaCO3, g.kg-1% < 1 < 1

P2O5, g.kg-1# 0.024 0.020

CEC, cmol.kg-1tt 13.3 12,3

Total Cu, mg.kg-1 83.9 12.5

Total Zn, mg.kg-1 3253.6 47.9

Total Ni, mg.kg-1 23.3 22.0

Total Pb, mg.kg-1 988.6 15.8

Total Cd, mg.kg-1 20.31 0.08

t Granulometric analysis (standard NF X 31-107, AFNOR, 1983). 
t C/N: organic carbon determined by sulfochromic oxidation (standard NF X 31-109), N 
by dry combustion (standard NF ISO 13878, AFNOR, 1993, 1998).
§ pH: standard NF ISO 10390 (AFNOR, 1994).
% CaCO3: standard NF X 10693 (AFNOR, 1995).
# P2O5: standard NF X 31-161 (AFNOR, 1993).
tt CEC: cationic exchange capacity (standard NF X 31-130, AFNOR, 1993).

Additional experiments. Additional experiments were used (1) as control to assess the 

possible toxicity (with growth and food consumption as endpoints) of high soil metal 

concentrations and radioactive labelling to snails and (2) to provide data that will be used in 

the calculations of the isotopic composition of snail tissues, as described further. In these 

additional experiments, snail groups (10 individual each) were exposed, in the same 

conditions than those used for the main experiment, to the polluted but non-labelled soil or to 

a non-polluted and non-labelled agricultural soil. The non-polluted agricultural soil displayed 

physico-chemical properties similar to those of the polluted soil (Table 1) and was collected
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from the Ap horizon of a cultivated field, located far from any source of metallic pollution in 

north-eastern France (Region Lorraine).

Snail feeding. In main as well as in additional experiments, snails were fed with a known 

quantity of fresh lettuce (cv. "Reine de Mai"). The Cd concentration of the lettuce leaves 

offered to the snails was 0.13 ± 0.04 mg.kg-1. The lettuce was distributed in small glass 

containers (7 cm diameter, 4 cm high) to avoid contact with the soil. Lettuce was cultivated 

on the non-polluted soil moistened to 80% of its water-holding capacity (WHC, measured at 

0.01 MPa). Pots were placed in a growth chamber at 16/8h day/night cycle photoperiod (16- 

24°C), relative humidity 80% and light intensity 500 pmol photons.m-2.s-1. The water content 

of soils was maintained at 80% WHC by daily watering with deionised water. Fertilisation was 

applied on all pots after 15 days of culture (NH4NO3 0.17 g.L-1, NaH2PO4 0.086 g.L-1, KOH 

0.308 g.L-1, Ca(NO3)2, 4H2O 0.094 g.L-1).

Determination of snail growth and consumption and snail sampling. In main as well as in 

additional experiments, individual snail fresh mass was measured at the beginning and at the 

end of the experiment to estimate growth. At each feeding, the unconsumed lettuce was 

sampled, dried in an oven (80°C) to constant mass then weighed. This mass was subtracted 

from the estimated dry mass corresponding to the known quantity of fresh lettuce given at 

the previous feeding. The dry mass was estimated from the fresh mass with the following 

equation describing the relationship between fresh (x) and dry (y) mass of 18 samples of 

lettuce (y = 0.1019x + 0.0008, R2 = 0.952, p < 0.0001). The consumption was expressed as 

mg of dry mass of lettuce consumed per snail. In all experiments, the snails were sampled 

once, after 14 days of exposure, sacrificed by deep-freezing and analysed as described in 

the "Chemical analysis" paragraph of this section.

Calculation of soil parameters: the isotopic composition of Cd in the soil solution, 

ICs, and the quantity factor at time t, Em.

Calculation of ICs. The isotopic composition of Cd in the soil solution, ICs, is defined by the 

following equation (Eq. [a]) (20):

ICs [a]

Where rt is the radioactivity in the soil solution a time t (Bq), Rs is the total radioactivity 

introduced in 1 kg of dry soil at time t = 0 (Bq), Cds is the quantity of Cd (mg) in soil solution. 

ICs is expressed as mg-1. In order to compare ICs with the isotopic composition of snail 

tissues (ICa), rt must be divided by Rs. To simplify the calculations and to allow valid 

comparisons, all values are related to 1 kg of dry soil.
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In a soil spiked with a small enough quantity of 109Cd not to disturb the chemical 

equilibrium of the stable element, rt , the radioactivity in the soil solution, cannot be measured 

after several hours because of its sharp decrease with time due to the fast dilution of 109Cd 

ions in the soil solid phase. The parameter rt / Rs must therefore be extrapolated to the 

experiment duration from a fitted mathematical model describing the decrease of radioactivity 

in the soil solution with time. This model takes into consideration the natural Brownian 

movement of molecules in biphasic systems (4) and has been successfully verified for 

elements that have very different behaviours and fate in the soil such as Ca, Cd, K, Na, Ni, P 

and Zn (4, 17, 18, 24). This model has been described in detail (4) and has the following 

form (Eq. [b]):

R R
t +

f \

-n

+
C#T

1

n
[b]

Where Cdj is the total soil Cd (related to 1 kg and expressed as mg) and ri / Rs and n are 

2 parameters that describe the decrease of radioactivity in soil solution with time. r1 / Rs 

corresponds to the ratio of the radioactivity in soil solution after 1 min to the total radioactivity 

introduced in the system at t = 0 and n is the coefficient of the linear regression between ln(rt 

/ Rs) and ln(t). The linear regression is fitted by data provided by a short-term (100 min) 

isotopic exchange kinetics (IEK) experiment.

IEK Experiments. Soil to water ratios of 10 g of soil in 99 mL deionised water were used 

(five replicates). To reach chemical stationary state and a constant Cd concentration in the 

solution, the suspensions were shaken for 18 h on an end-over-end shaker. One ml of a 

carrier-free 109CdCl2 solution (corresponding to 9.105 Bq) was injected into each of the five 

replicate suspensions under constant stirring. Three aliquots of the suspension were 

sampled with a syringe after exchange times of 1, 10, 40 and 100 min., and immediately 

filtered on cellulose nitrate (porosity 0.2 ^m). The radioactivity in the solution was then 

measured by Y-spectrometry (Packard Cobra Auto-Gamma Counting Systems, Packard 

Instrument Company, Meriden, CT). At the end of each sampling series, samples of the 

suspension were filtered at the same porosity to measure stable Cd concentrations in 

solution.

Calculation of E(ty The quantity factor E(t) represents the quantity of Cd from the soil that is 

able to exchange with Cd in the soil solution during the time t. It can be extrapolated to the 

experiment duration or any other duration with Eq. [c]. This equation can be derived from Eq. 

[a] with the hypothesis that the specific radioactivity of the isotopically exchangeable Cd pool
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(i.e. the ratio Rs / Ew) is the same as that of the soil solution over time (i.e. the ratio rt / Cds). 

Therefore, the Eq. [a] can be expressed (Eq. [c]):

[c]

Since Ew is the inverse of ICs and is related to 1 kg of soil, its unit is the mg.kg-1.

Calculation of isotopic composition of Cd in animals (ICa) and L value.

Calculation of ICa. After introduction into the soil, 109Cd is diluted into various pools 

through the process of isotopic exchange. When animals take up Cd from the soil 

zooavailable pools, they absorb a portion of 109Cd. The ICa value reflects the dilution of 109Cd 

in the total Cd quantity accumulated by the animals and is expressed as follows (eq. [d]):

ICa [d]

Where ra is the radioactivity in snail tissues (Bq), Ra is the total radioactivity introduced 

into 1 kg of dry soil used to expose snails (Bq), and Cda is the quantity of Cd (mg) 

accumulated in snail soft tissues (related to 1 kg of dry soil). As ICs, ICa is expressed as mg-1. 

To allow valid comparison with ICs, ra is divided by Ra.

To take into account the initial amount of Cd in snail tissues and the Cd provided by the 

lettuce during the experiment, Cda was calculated by subtracting the amount of Cd 

accumulated in snails exposed to the non-polluted soil (one of the additional experiments) to 

the amount of Cd accumulated in snails exposed to the polluted one (main experiment). 

Previous experiments that are not described in this paper suggested that this estimate was 

accurate enough to be used in the calculations.

Calculation of L value. A biological estimate of the bioavailable pool of Cd in soil, called 

the L value, can be calculated from the IC of the studied animal:

R
1

a a 
L(t) L

= ICa [e]
(t)

As for the calculation of Em, Eq. [e] assumes that the specific radioactivity of Cd 

accumulated by the organism is the same as the specific radioactivity of bioavailable Cd in 

soil. Since Lm is the inverse of ICa and is related to 1 kg of soil, its unit is the mg.kg-1.

If snails take up non-labile (unlabelled) Cd, this will cause a decrease in the specific 

activity of the isotope in the snail tissues and an increase of the L value over the E value. 

Thus, the difference between L and E values would provide a quantitative estimate of the 

mobilisation of non-labile metal by the snail.
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Chemical analysis. Total Cd concentrations in the soil were determined after digestion of 

samples by HF and HClO4, using Inductively Coupled Plasma (Yvon-Jobin, JY 238-ICP, 

calculated detection limit: 1.1 ^g.kg-1). At the end of the experiment, snails were starved for 

48 hours before being frozen at -20°C. After defrosting, soft tissues were removed from their 

shells. Care was taken during dissection to check that the gut was actually empty (soil 

particulates or lettuce in the gut can easily be seen because of the transparency of the 

digestive system walls in juvenile snails). The tissues were then oven dried at 80°C to 

constant mass, ground, and digested in 4 mL HNO3 in a drying oven at 60°C for 48 hours. 

Total Cd concentrations were measured by ICP and radioactive Cd by Y-spectrometry. 

Validity of analytical methods was checked by means of standard biological reference 

materials (TORT-2, lobster hepatopancreas from NRCC-CNRL, Canada). Cd values were 

consistently within 5% of the certified values; the average percentage of recovery (calculated 

as the ratio of the found concentration to the certified concentration multiplied by 100) was 

102.1%.

Statistical treatments. The snail growth and soil consumption among the different 

experiments were compared with the non-parametric test of Kruskal-Wallis (25). To compare 

ICa and ICs, the non-parametric Mann-Whitney for comparison of 2 independent samples 

was used (25).

Results and Discussion

Effect of polluted soil and labelling on snails. No mortality occurred during the 

experiments. Snail growth was significant (mean gain of fresh mass per snail within the 2 

weeks of experiment: 0.39 g), without any difference among groups (Table 2). No differences 

in activity and behaviour among the different snail groups were observed, suggesting that the 

snails exposed to the contaminated and/or labelled soil did not try to avoid the contact with 

soil. In all boxes, snails were equally found dwelling on the soil or on the plastic box walls or 

eating lettuce in the glass container. The lettuce consumption by snails was very similar 

among treatments, without any significant difference among groups (Table 2). Therefore, 

neither soil contamination nor soil labelling were shown to have toxic effects on snail growth 

and consumption in these experimental conditions. These results are in agreement with 

numerous studies that have shown the high tolerance of H. aspersa snails to trace metals, 

including Cd (26, 27).
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TABLE 2. Initial and final snail fresh mass (g) of Helix aspersa snails exposed for 14 days to the soils 
and dry mass (g) of consumed lettuce (n = 10, mean ± standard deviation).

Labelled polluted 
soil

Non-labelled 
polluted soil

Non-polluted soil

Initial mass 0.98 ± 0.10 0.97 ± 0.06 1.00 ± 0.08

Final mass 1.40 ± 0.18 1.31 ± 0.14 1.41 ± 0.17

Consumption 0.291 ± 0.042 0.283 ± 0.022 0.284 ± 0.053

Soil parameters. In short-term IEK experiments, the isotopic composition of Cd in the soil 

solution decreased sharply with time. This isotopic exchange was well described by the 

linear regressions fitted with the IEK data. The coefficients of these linear regressions were 

always significant (p < 0.02) and varied from 0.965 to 997. The regression parameters (i.e. r1 

/ Rs and n, Table 3) were used to fit the time-dependant mathematical model describing the 

isotopic exchange over time. The model allowed calculation of E values for different 

durations (Table 3). The E(0 _ 1 min) value, corresponded to 4.4 mg.kg-1, i.e. 21.7% of the total 

soil concentration. This E(0 _ 1 min) is usually considered as the capacity factor in isotopic 

studies, i.e. the capacity of the soil to supply the solution with Cd. The E(0 _ 1 min) value found 

in the present study is two times higher than the values measured with the same technique 

by Gerard et al. (20) for limed silt loam soils, showing that the buffer power of the studied soil 

is high. The E(1 min _ 14 days) value represented 5.7 mg.kg-1, i.e. 28% of the total Cd 

concentration in the soil. The E(0 _ 14 days) value, which corresponds to the exposure duration of 

snails, was 10.1 mg.kg-1, i.e. 49.7% of the total Cd concentration. This proportion of labile Cd 

on the total soil Cd is in agreement with the values reported by Ahnstrom and Parker (28) in 

4 soils with high Cd concentrations coming from different sources. In this latter study, the E 

values for 14 days ranged from 13 to 49% of total Cd concentrations in the soils (28). In the 

study of Gerard et al. (20), the labile pool represented 40.5 to 66.5% within 30 days, which is 

also in agreement with the present value. However, the lability of Cd across diverse soil 

types and Cd sources was shown to be extremely different, from a few % to the totality of Cd 

in soil (28-30). With half of the soil Cd being isotopically exchangeable after a relatively short 

period of 14 days, the environmental availability of Cd in the present soil can be considered 

high.
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TABLE 3. Isotopic exchange kinetics parameters obtained from short-term IEK experiments and time 
dependent isotopically exchangeable pools of soil Cd (n = 5, mean ± standard deviation). The 
percentage of isotopically exchangeable Cd from total soil Cd is indicated in brackets.

Cds (mg) 0.0095 ± 0.0068

A / Rs 0.0085 ± 0.0009

n 0.128 ± 0.019

E(0 - 1 min) 4.40 ± 0.40 (21.7%)

E(1 min - 14 days) 5.68 ± 1.02 (28.0%)

E(0 min - 14 days) 10.08 ± 1.27 (49.7%)

E(> 14 days) 10.23±1.27 (50.3%)

E(t) unit in mg.kg-1 soil.

Comparison of soil and snail isotopic compositions. From the snail parameters (Table 

4), the mean ICa value was calculated. The ICa value (5.07 mg-1) was significantly lower 

(Mann-Whitney test, p < 0.05) than the mean ICs value (6.03 mg-1) of the studied soil, 

showing that snails were able to access the Cd non-labile pool (Figure 1). The corresponding 

L value was 11.85 mg.kg-1 and corresponded to 58% of the total soil concentration. The L 

value exceeded the E(0 - 14 days) value by a factor of 1.18. This result demonstrates, for the first 

time, that a terrestrial invertebrate is able to take up Cd from the non-labile pool, which is 

usually thought to be non-bioavailable. From the isotopic composition of snail tissues (5.07 

mg-1) and of the labile (6.03 mg-1) and non-labile (theoretically 0) pools, we calculated the 

contribution of labile and non-labile pools to the snail bioavailable pool. This calculation 

showed that 84% of Cd came from the labile pool but that the contribution of the non-labile 

(16%) was not negligible (Figure 1). This result is of particular importance since it shows that 

the pore-water hypothesis and the partitioning equilibrium concept could significantly 

underestimate the bioavailable metal pool to soil invertebrates.

TABLE 4. Snail parameters (n = 10, mean ± standard deviation).

Cd concentration Cda ra/Ra L
(mg.kg-1, dry mass) (mg) (mg.kg-1 soil)

25.8 ± 13.9 0.0090 ± 0.0053 0.00075 ± 0.00042 11.85 ± 0.40

Some characteristics of nutrient uptake by snails from the environment may explain their 

ability to take up Cd partly from the soil solid phase. As other soft-bodied soil invertebrates 

like earthworms (13), terrestrial snails take up metals in soils by intestinal and cutaneous 

uptake (31-33). Terrestrial snails, which can consume important quantities of soil in their diet
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(34, 35), have a complex digestive system (oesophagus, salivary glands, oesophageal crop, 

gastric pouch, digestive gland, intestine) in which the ingested material is submitted to long 

trituration and attack by numerous enzymes produced by the digestive system itself or 

associated bacteria (36). Some of these enzymes were shown to be strong enough to 

degrade tough material such as cellulose or chitin (36), thus may be able to dissociate Cd 

strongly bound to soil particulates. Moreover, certain digestive and cutaneous cells of 

terrestrial molluscs are capable of endocytosing particulate matter (37-38), which may 

contain non-labile Cd.

1C, = 5.07 + 0.17

Bioavailable Cd pool (L value) = 11.85 mg.kg1

Labile Cd pool (Evalue) = 10.08 mg.kg1 
labile =6.03 ±0.74

Non-labile Cd pool = 10.23 mg.kg1

non-labile

Total soil Cd = 20.31 mg.kg1

FIGURE 1. Theoretical representation of Cd pools in soil: total soil Cd, labile and non-labile pools and 
bioavailable pool to H. aspersa snails for a 14-day exposure period. The percentages represent the 
contribution of the labile and non-labile pool in the snail bioavailable pool.

This work provides the first data on the bioavailability of a metal to a soil invertebrate 

obtained with the isotopic technique. Therefore, no comparison with similar studies can be 

made. Works on Cd phytoavailability showed that the studied plant species accessed only 

the labile Cd pool in soil, even though they were able to modify the physico-chemical 

properties in the rhizosphere to mobilise metals (alteration of pH or production of metal- 

solubilising root exudates, (39)). Lettuce Lactuca sativa and rye-grass Lolium perenne were 

shown to take up metals only in the labile Cd pool in 4 soils with very different total Cd 

concentrations (20). Surprisingly, hyperaccumulator species like Thlaspi caerulescens, which 

take up and accumulate large quantities of Cd in their tissues, were also shown to access the 

labile pool only (20, 40). We found only one study that reported L values higher than E 

values, suggesting that the plant (wheat), grown in a range of 10 Belgian soils, accessed 

non-labile Cd pool (41). However, these soils had very small levels of Cd contamination and 

more than 95% of the total soil Cd was labile.

Further studies are needed to assess whether some plants are able, like snails in the 

present experiment, to take up metals in the non-labile pool of polluted soil. It is also 

necessary to extend the use of this technique to other soil invertebrates to test whether
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terrestrial snails, which are macroconcentrators of Cd (31), constitute a particular case 

among soil fauna or if other soil invertebrates are also able to access non-labile Cd in soils. 

On the basis of these studies, isotopic techniques would greatly improve knowledge on metal 

zooavailability and, thus, risk assessment procedures.
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Section II.

Transfert du cadmium depuis des plantes et des farines 

vegetales vers l’escargot Helix aspersa : 

bioaccumulation et effets

Cette experience a fait l’objet d’un article publie en 2002 dans la revue Ecotoxicology and 

Environmental Safety (53: 148-153). Les auteurs sont Renaud Scheifler, Annette Gomot-de 

Vaufleury et Pierre-Marie Badot.

Resume

Des escargots (Helix aspersa) juveniles ont ete exposes pendant 4 semaines a des 

feuilles de colza (Brassica napus), contaminees en surface (pour simuler un depot 

atmospherique) par des concentrations croissantes en cadmium (Cd). Les concentrations 

des feuilles sont de 0,1 ^g.g-1 de Cd pour les temoins et de 38,4; 93,1 et 177,2 ^g.g-1 pour 

les feuilles contaminees. Les concentrations dans les tissus des escargots augmentent avec 

l’augmentation des concentrations dans leur nourriture. Les facteurs de bioaccumulation 

(FBAs) vont de 4,8 pour le groupe temoin a 2,4 pour le groupe expose a la plus forte 

concentration. Ces FBAs montrent qu’une biomagnification survient dans cette chaine 

alimentaire simplifiee. La croissance des groupes d’escargots exposes est reduite de 17, 24 

et 43%, respectivement, par rapport aux temoins. La comparaison de ces resultats avec 

ceux obtenus chez des escargots exposes a une farine vegetale contaminee a des 

concentrations similaires montre que la bioaccumulation et les effets sont similaires, ce qui 

indique que la biodisponibilite du Cd dans les 2 types d’aliment (feuilles et farines vegetales) 

est comparable. Les tests d’ecotoxicite utilisant des escargots H. aspersa exposes a des 

farines vegetales ou a des plantes fraiches contaminees par des elements en trace 

metalliques peuvent constituer de bons outils dans une perspective devaluation du risque.
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Juvenile Helix aspersa snails were exposed for 4 weeks to 
fresh rape leaves (Brassica napus), contaminated by simulating 
superficial deposits of increasing concentrations of cadmium 
(Cd). The Cd concentration in leaves was 0.1 in control and 38.4, 
93.1, and 177.2 pg.g —1 (dry mass) in Cd-treated food. The 
concentration in snail tissues increased with increasing Cd con­
centrations in the food. The bioaccumulation factors ranged 
from 4.8 (control) to 2.4 (highest exposed group), indicating 
a biomagnification of Cd in this food chain. The growth of the 
snails treated with Cd was reduced by 17, 24, and 43% respec­
tively, compared to the control group. Comparison of these 
results with those obtained with snails exposed to similar Cd 
concentrations in a vegetable flour revealed that accumulation 
and effects were relatively consistent, demonstrating a compara­
ble bioavailability of Cd in the two diets. Tests using growing 
H. aspersa snails exposed to metals in flour or fresh leaves can be 
useful for risk assessment purposes. © 2002 Elsevier Science (USA)

Key Words: cadmium; transfer; bioavailability; bioaccumula­
tion; effects.

INTRODUCTION

Cadmium and Cd-containing compounds are mainly 
used for nickel/cadmium batteries, anticorrosive coating 
of metals, and pigments, and as stabilizers for plastic 
(Stoeppler, 1991). The total annual input of Cd into the 
atmosphere is estimated at approximately 7000 tons per 
year with more than 90% coming from anthropogenic sour­
ces (Nriagu and Pacyna, 1988). Some of the cadmium emit­
ted from smelters, waste incineration plants, and other 
sources is deposited far from the source, leading to a low but 
steady increase in background Cd levels. However, another 
part of the emitted Cd is deposited close to the point source 
and can lead to rapid and heavy soil and plant contamina­
tion. Indeed, the Cd concentrations in soil and in some

iTo whom correspondence should be addressed. Fax: + 33(0)381 665 
797. E-mail: annette.devaufleury@univ-fcomte.fr.

cultivated plants such as lettuce or cabbage leaves can reach 
more than 100 pg• g_i (Kabata-Pendias and Pendias, 1992).

Among terrestrial invertebrates, Helix aspersa snails have 
been extensively used in laboratory experiments to study the 
accumulation and/or deleterious effects of Cd (Russell et al, 
1981; Laskowski and Hopkin, 1996a, b; Gomot, 1997; 
Gomot-de Vaufleury and Kerhoas, 2000). In these experi­
mental studies, the diets used to expose snails to Cd were 
artificial food (agar-based) or vegetable flours in which the 
Cd was homogeneously distributed. However, these types of 
food and exposure are different from the real ecological 
situation, in which a large proportion of the Cd is present on 
plants as superficial deposits (Roberts, 1972; Little, 1973). 
It is not known whether the Cd accumulation and the 
resulting effects obtained in experiments using such complex 
diets are comparable to what could be obtained with a more 
representative diet, i.e., fresh leaves mainly contaminated 
by superficial deposits of Cd.

The aim of this study was first to evaluate the transfer and 
the effects of Cd from leaves, contaminated by deposits of 
Cd on their surface, to the garden snail H. aspersa. Rape 
(Brassica napus), a widely cultivated plant, was chosen as 
food for the snails. Second, the bioavailability of Cd be­
tween this food and a vegetable flour was compared, using 
snail material from a previous experiment (Gomot, 1997), 
where snails were exposed to Cd-contaminated Helixal flour 
and then stored at — 20°C until further analysis in the 
present study. Since this Helixal flour is used in standard­
ized tests to evaluate the effects of pollutants on the growth 
of juvenile snails (NFX 31-255-1, 2001a; NFX 31-255-2, 
2001b), it seemed important to test whether the bioavailabil­
ity of Cd in the flour differs from that in fresh plant leaves.

MATERIALS AND METHODS

Experimental Procedure

Juvenile brown garden snails H. aspersa aspersa Muller 
from the authors’ laboratory were reared under standard 
conditions, as described elsewhere (Gomot-de Vaufleury,

0147-6513/02 $35.00
© 2002 Elsevier Science (USA) 
All rights reserved.
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2000). For the study, the snails were 1 month old and 
weighed 1.17 + 0.16 g (fresh mass). The experiment was 
performed over 4 weeks under controlled conditions at 
room temperature (20 + 1°C) and a 18/6-h light:dark cycle. 
The snails were randomly split into groups of five snails 
kept in transparent polystyrene containers (E1DBBAC001, 
Iffa-Credo, l’Arbresle, France). A high relative humidity was 
maintained with the layer of wet absorbent paper placed on 
the floor of the containers. All experimental conditions were 
strictly identical to those used by Gomot (1997), allowing 
accurate comparison between the two experiments.

Cadmium Administration

Three times a week, the snails were fed uncontaminated 
fresh rape leaves (control snails) or Cd-contaminated leaves 
(treated snails). The leaves were soaked in 0, 10, 50, and 
100 pg• ml~i Cd solutions (as CdCl2, Aldrich) for 1 min. 
These concentrations were chosen to obtain Cd concentra­
tions in the rape leaves similar to those for some of those 
tested by Gomot (1997) (i.e., 0, 50, 100, and 200 pg• g~i). 
Uncontaminated leaves were soaked in ultrapure water. 
After soaking, the fresh leaves were drained and cut into 
small pieces (about 1 cm2). Then, 3.0 + 0.1 g of this food was 
given to the snails in a Petri dish laid down in each housing 
container. Five replicates of five snails were used for the 
control group and three replicates of five snails were used 
for each Cd-exposure treatment, respectively, referred to as 
S10, S50, and S100 groups throughout this article.

The snails of the experiment of Gomot (1997) were ex­
posed to Cd-contaminated Helixal (special food in the form 
of flour for snail rearing) at concentrations ranging from 
0 to 800 pg• g_i. The food was contaminated by adding 
a fine powder of anhydrous CdCl2 (Aldrich), given ad 
libitum and renewed three times a week, as in the present 
experiment with leaves.

Estimation of Growth and Feeding Rate

Growth was evaluated every week by weighing the snails 
to within + 0.1 g. A percentage of growth inhibition (Pgi) 
was calculated to compare the growth of exposed groups 
with that of the control group,

P„ for Sx group = ^2—20—X—X0L 100,
(mCln — mCl0)

where Sx group is the Si0, S50, or Si00 snail groups; mCtn is 
the mass of control group at t = n weeks; mCt0 is the mass of 
control group at the beginning of the experiment; mXtn is 
the mass Sx group at t = n weeks; and mXt0 is the mass of 
Sx group at the beginning of the experiment.

Unconsumed leaves were collected and oven-dried at 
60°C to a constant mass. Since the same mass of fresh food

was given to all groups, the unconsumed dry mass of food 
was used as an estimation of the consumption rate. The 
results are expressed in grams of dry mass of unconsumed 
leaves per gram of fresh snail per week.

Determination of Cadmium Concentrations

At the end of the experiment, the snails were starved for 
48 h and then frozen at !20°C. After defrosting, the snails 
were removed from their shells and the bodies were cut into 
two parts, foot and viscera, which were oven-dried at 60°C 
to constant mass. Then, the tissues were analysed by atomic 
absorption spectrophotometry (flame and graphite furnace, 
Perkin-Elmer 3100), as previously described by Gomot and 
Pihan (1997). Samples of leaves were also analyzed by AAS.

Snails exposed to Cd in Helixal flour at concentrations 
similar to those tested in the present study (i.e., 0, 50, 100, 
and 200 pg• g_i) were analyzed with the same methods. The 
validity of the analytical method was checked using stan­
dard biological reference material (TORT-2, lobster hepa- 
topancreas from NRCC-CNRL, Canada). Values for Cd 
were consistently within 5% of the certified values. Bioac­
cumulation factors (BAFs) were calculated for foot, viscera, 
and whole animals as the ratio of the Cd concentrations in 
the tissue to the Cd concentration measured in the food.

Statistical Analysis

Statistically significant differences among groups were 
assessed for growth and feeding rate with a nonparametric 
Kruskal-Wallis test (suitable for comparison of K groups 
with K > 2). When significant differences were detected 
(P < 0.05), this test was followed by a multiple comparison 
test to know which group(s) differed from the control (Siegel 
and Castellan, 1988; Sokal and Rohlf, 1998). Differences in 
Cd accumulation in snails between leaves and vegetable 
flour experiments were analyzed using the nonparametric 
Mann-Whitney test. The same test was used to compare 
growth between weeks n and n!1.

RESULTS

Cadmium Concentrations in Food and Bioaccumulation
in Feet and <iscera
In the experiment using leaves as food, the Cd concentra­

tions measured in the soaked leaves were higher than those 
of the soaking solutions and increased with increasing Cd 
concentration in the solutions (Table 1). In snail tissues, the 
Cd concentrations were much higher than in the leaves and 
increased with increasing levels of contamination in the 
food, for whole animals as well as for foot and viscera (Table 
1). The Cd concentrations in the viscera were consistently 
higher than those in the corresponding feet for all groups. 
The BAFs calculated for whole snails were consistently
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TABLE 1
Cadmium Concentrations (pg ml 1 or pg g _1, Dry Mass, Mean + Standard Deviation) in the Solutions, Food (Soaked Leaves), 

and Tissues (Foot, Viscera, and Soft Body) of H. aspersa aspersa Snails fed Cd-Contaminated Rape Leaves for 4 Weeks, and 
Bioaccumulation Factors

Snail
group

Soaking
solution Leaves Foot BAF Viscera BAF Soft body BAF

Control 0 0.14 + 0.02 0.20 ± 0.03 1.43 0.98 ± 0.01 7.00 0.67 ± 0.03 4.79
$10 10 38.40 + 17.57 59.38 ± 11.69 1.55 222.74 + 41.83 5.80 155.03 + 38.54 4.04
$50 50 93.12 ± 38.30 156.61 + 56.38 1.68 486.32 ± 112.86 5.22 359.96 + 70.47 3.87
$100 too 177.24 + 55.33 222.26 + 49.18 1.25 589.74 ± 136.78 3.33 434.75 + 75.07 2.45

higher than 2 but decreased from 4.79 for the control group 
to 2.45 for the highest exposed group, S10o- If the different 
tissues are considered, the BAFs of the viscera clearly de­
creased with Cd concentration in the food although this 
trend was not observed for the foot.

In the experiment using Helixal flour as food, the Cd 
concentrations in the foot, the viscera, and the whole body 
increased with increasing Cd concentrations in the flour, 
with values in the viscera consistently higher than in the 
corresponding feet (Table 2). The BAFs decreased also with 
increasing Cd concentrations in the food for viscera and 
whole body, although this trend was not observed for the 
foot. For both experiments, these results demonstrate a bio­
magnification of Cd in the plant material/snail food chain 
and confirmed the high Cd accumulation of H. aspersa 
snails.

Comparison of the results obtained at similar Cd concen­
trations in the two diets reveals that Cd concentrations in 
the exposed snails are relatively consistent between the two 
experiments. For viscera and whole body, significant differ­
ences (P < 0.05) were found only between S10 group and 
snails fed flour contaminated at 50 pg-g-1. The variations 
were higher for foot but differed significantly only between 
S50 snails and those fed flour contaminated at 100 pg-g_1. 
These results indicate that the bioavailability of Cd in the 
two types of food was relatively similar for H. aspersa snails. 
The BAFs exhibited similar values in the two experiments 
except for the foot. In snails fed flour, the BAF in foot was

TABLE 2
Cadmium Concentrations (pgg \ Dry Mass, Mean + Stan­

dard Deviation) in the Food and the Tissues (Foot, Viscera, and 
Soft Body) of H. aspersa aspersa Snails fed Cd-Contaminated 
Helixal Meal for 4 Weeks, and Bioaccumulation Factors

Food Foot BAF Viscera BAF Soft body BAF

Control 0.85 ± 0.33 2.80 ± 0.48 1.9 + 0.4
50 35.20 + 15.75 0.70 341.24 + 50.95 6.82 198.1 + 20.4 3.96

too 67.57 + 19.11 0.68 495.55 + 125.47 4.96 2910 ± 88.8 2.92
200 179.50 + 34.77 0.90 679.87 ± 94.38 3.40 443.2 + 38.4 2.22

consistently lower than 1, while it was higher than 1 for the 
snails fed rape leaves.

Effects of Cadmium in Snails Exposed to Contaminated Leaves

During the whole experiment, mortality was very low, 
with only 3 deaths out of 70 juvenile snails (4.3%). The 
mortality occurred for 1 individual in the S50 group during 
the first week of the experiment. Two individuals died dur­
ing the third week in the S100 group.

All groups had a slight but significant (Mann-Whitney, 
P < 0.05) growth over the experiment. At the end of the 
experiment, snail mass had a tendency to decrease with 
increasing Cd concentration in the food, although no signifi­
cant differences were noted (except after the first week of 
experiment) (Fig. 1). However, the calculated percentages of 
growth inhibition for S10, S50, and S10o groups reflected the 
decline in snail mass, as inhibition was 17, 24, and 43%, 
respectively.

2.5

0 12 3 4

Time (weeks)

I Control I Si0 (exposed to about 38 pg.g-1)

□ S30 (exposed to about 93 gg.g ') □ Sllx) (exposed to about 177 pg g1)

FIG. 1. Effect of a range of cadmium concentrations in food (rape 
leaves) on growth of H. aspersa aspersa snails over 4 weeks. Bars represent 
standard deviation. * Significantly different from the control value (test of 
multiple comparison, P < 0.05).
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FIG. 2. Dry mass (mean + SD) of unconsumed food for H. aspersa 
aspersa snails exposed to different concentrations of cadmium in their 
food. * Significantly different from the control value (test of multiple 
comparison, P < 0.05). Whole experiment data correspond to the sum of 
the 4 weeks.

A significant reduction of consumption rate was found 
between the S50 group and the control group at the third 
week and between the Si0o group and the control one from 
the third week (Fig. 2). If we consider the whole experiment, 
the mean unconsumed food mass was minimal for the con­
trol group and increased with increasing Cd concentration 
in the food (Fig. 2). The reduction of consumption was 
significant for the highest exposed Si0o group, demonstrat­
ing an antifeeding effect of Cd.

DISCUSSION

Cd Transfer and Accumulation in Snails

This study presents original data on the transfer of Cd 
from leaves, contaminated by simulating superficial de­
posits, to a primary consumer, the snail H. aspersa. The 
present results indicate an increase of Cd concentrations 
from contaminated food to snail tissues, demonstrating a 
biomagnification of Cd in this food chain. In contrast, 
a deconcentration of Cd from plant material (lettuce and 
carrot contaminated by soaking) to the slug Deroceras re- 
ticulatum was shown by Graff et al. (1997). H. pomatia snails 
fed Cd-enriched lettuce (around 160pg-g_1) for 28 days 
exhibited a whole soft body Cd concentration of 
48.3 pg-g"\ i.e., lower than that of the food (Dallinger 
and Wieser, 1984). Compared to D. reticulatum and 
H. pomatia exposed to similar diets and Cd concentrations, 
H. aspersa appears to be a more sensitive indicator for Cd 
contamination.

However, Russell et al. (1981) observed that the Cd con­
centrations in H. aspersa snails, exposed to Cd in a rodent

diet, were lower than in their food. In adults of the same 
species exposed for 3 months to 146 pg-g-1 of Cd in agar- 
based food, a BAF value of 1.05 was found (Laskowski and 
Hopkin, 1996a). This value is lower than that (2.45) found in 
the present experiment for a similar concentration 
(154 pg-g_1) in the food. The main differences between the 
latter and the present study lie in the age of the snails and 
their diet. Since Beeby and Eaves (1983) demonstrated that 
Cd concentrations in H. aspersa snails of different age 
classes do not differ significantly, the differences in Cd 
accumulation may be attributed to a difference in bioavaila­
bility of Cd in the various diets. These possible differences in 
Cd bioavailability in the diets used in ecotoxicity tests 
should be considered when studies are compared, and extra­
polation from such tests for a priori risk assessment should 
be handled with care.

Present results showed that the BAFs decreased with in­
creasing Cd concentration in the food for viscera and whole 
body. A similar trend was reported in H. aspersa snails for 
Cd, Cu, and Zn (Laskowski and Hopkin, 1996a) and for Cr 
(Cceurdassier et al.. 2000) and was also found in earthworms 
for Cd, Cu, Pb, Ni, and Zn (Neuhauser et al.. 1994). In the 
latter study, the authors suggested an increase of elimination 
rate with increasing metal concentration in the soil.

Although the Cd concentrations in the contaminated 
leaves correspond to ecologically relevant contamination 
levels in plant, litter, or soil from polluted areas (Kabata- 
Pendias and Pendias, 1992), the present Cd concentrations 
found in the snail tissues exceed the maximum values re­
ported by Coughtrey and Martin (1976) in H. aspersa snails 
sampled in the vicinity of a smelting works at Avonmouth, 
United Kingdom (64.7 + 7.6pg-g~1 in the whole body). 
However, when considering the BAF values, the present 
results are in agreement with field studies. Martin and 
Coughtrey (1982) reported BAFs for Cd in terrestrial snails 
ranging from 1.37 to 7.37 (calculated with the Cd concentra­
tion of the litter which was considered the food source). In 
their study of the metal contamination of a car park in 
central London, Beeby and Eaves (1983) reported Cd bioac­
cumulation in soft tissues of 18.0 pg-g_1. The Cd concentra­
tions measured in dandelion leaves, one of the species of 
their diet, was about 6 pg-g~ k Consequently, the calculated 
BAF value would be approximately 3, which is in agreement 
with the BAFs found in the present work.

In the present study, the results obtained with the two 
different diets were relatively consistent. The main differ­
ences occurred for the foot, in which BAFs were higher than 
1 in snails fed fresh leaves while they were lower than 1 in 
snails fed hour. This difference could be explained by a cuta­
neous transfer of soluble deposits of Cd from leaf surfaces to 
snail foot. The similarity between the two diets and between 
the BAFs observed in this experiment and those reported in 
field works, suggests the possible use of such diets for 
ecotoxicological tests in H. aspersa snails.



152 SCHEIFLER, GOMOT-DE VAUFLEURY, AND BADOT

Mortality and Sublethal Effects of Cd in Snails
Fed Fresh Leaves

The low snail mortality observed in the present work 
(4.3%) is similar to that (5%) observed in the experiment of 
Gomot (1997). This mortality rate is also close to those 
reported by Laskowski and Hopkin (1996b), who found, 
respectively, 6.7 and 1.9% mortality in subadult (about 
4 months old) and adult H. aspersa snails exposed to Zn, Cu, 
Pb, and Cd (alone or in combination) in agar-based food. In 
agreement with these studies, results of the present study 
reveal that mortality cannot be considered a sensitive para­
meter for studying the harmful effects of environmental Cd 
pollution, over a 1-month period.

The decrease of consumption rate observed in the highest 
Cd-exposed group (177 |ag• g_i) compared to the control 
group is in agreement with the results of Russell et al. (1981), 
who reported that consumption was strongly depressed in 
H. aspersa snails exposed to Cd above 100 |ag• g_1 These 
authors also reported that growth reduction was closely 
correlated with the observed feeding rates (r = 0.98). More­
over, Laskowski and Hopkin (1996b) reported consumption 
rates signihcantly lower than control above 60 |ag• g_1 
Whether food consumption reduction or a direct metal 
toxic effect is responsible for growth reduction is still un­
clear (Laskowski and Hopkin, 1996b; Gomot, 1997) 
although both are probably responsible for the effects 
observed under laboratory conditions.

The group exposed to the highest Cd levels in the present 
experiment (177 |ag• g_i) exhibited 43% growth reduction. 
These data are in agreement with previous works on Cd 
effect on growth in snails, since the ECS0 value was 
140|ag• g-i at 4 weeks (Gomot, 1997). Other studies 
found dose-dependent growth reductions due to Cd intoxi­
cation but comparisons are less pertinent, since the animals 
were of different age (subadult H. aspersa in Russell 
et al. (1981) and Laskowski and Hopkin (1996a)) or different 
species (H. engaddensis in Swaileh and Ezzughayyar 
(2000)).

CONCLUSION

Snails exposed to fresh leaves contaminated by surface 
deposits of Cd exhibited high Cd concentrations with 
BAFs higher than 2 in viscera and whole body. This bio­
accumulation was accompanied by sublethal effects on 
growth and consumption. Comparison with snails fed 
vegetable flour contaminated with similar Cd concen­
tration revealed that accumulation and effects are compara­
ble, demonstrating a similar bioavailability in the two 
diets. The BAFs exhibited by snails with the two diets 
are in agreement with field data, which suggest that this 
experimental setup can be useful for risk assessment pur­
poses.
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Section III.

Transfert et effets du cadmium dans une chaine alimentaire 

experimental impliquant I'escargot Helix aspersa et le 

coleoptere carabide Chrysocarabus splendens

Cette experience a fait l'objet d'un article publie en 2002 dans la revue Chemosphere (48: 

571-579). Les auteurs sont Renaud Scheifler, Annette Gomot-de Vaufleury, Marie-Laure 

Toussaint et Pierre-Marie Badot.

Resume

Le transfert et les effets toxiques du Cd ont ete etudies dans une chaine alimentaire 

experimental impliquant l'escargot Helix aspersa comme organisme proie et un de ses 

predateurs naturels, le coleoptere carabide Chysocarabus splendens. Des escargots 

juveniles sont nourris avec une farine vegetale contaminee par du Cd (0, 10, 50 and 100 

^g.g-1) pour etre utilises comme proies pour nourrir les larves de carabe. Ces dernieres sont 

exposees aux escargots contamines de leur eclosion a leur metamorphose. Les 

concentrations en Cd dans les tissus des escargots augmentent en fonction de la 

concentration en Cd dans la nourriture et de la duree d'exposition. Les facteurs de 

bioaccumulation vont de 1,87 a 3,39; montrant que les escargots de l'espece H. aspersa 

sont macroconcentrateurs de Cd des leur plus jeune age. La consommation d'escargots par 

les carabes n'est pas affectee par la concentration en Cd. Les concentrations en Cd dans les 

larves de carabes sont tres faibles (moins de 1 ^g.g-1 pour tous les groupes), montrant une 

grande capacite de regulation du Cd par les larves. Cependant, les concentrations des 

individus les plus exposes sont superieures a celles mesurees chez les temoins. Les 

quantites de Cd chez les adultes de carabes sont inferieures a celles des larves, indiquant 

qu'une perte de Cd a eu lieu pendant la metamorphose. En depit des faibles concentrations 

mesurees dans les carabes, leur exposition aux proies contaminees provoque 31% de 

mortalite chez les individus les plus exposes. La mortalite survient pendant la 

metamorphose. Ces resultats demontrent que les escargots presents dans des sites 

fortement pollues peuvent representer un risque d'empoisonnement secondaire chez des 

predateurs invertebres. Ces resultats constituent des donnees quantitatives originales sur le 

transfert de Cd entre 2 compartiments d'un reseau trophique terrestre.
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Abstract

The transfer and the toxic effects of Cd were studied in an experimental food chain involving the snail Helix aspersa 
as prey organism and one of its natural predators, the carabid beetle Chrysocarabus splendens. Juvenile snails were fed 
plant-based food enriched with 0, 10, 50 and 100 pgg-1 of Cd, then were offered as prey to beetle larvae from egg 
hatching to pupation stage. Cd concentrations in snail tissues increased with increasing Cd concentration in food and 
with duration of exposure. Bioaccumulation factors ranged from 1.87 to 3.39, showing that H. aspersa snails, even in 
their early life stages, belong to macroconcentrator species for Cd. No significant reduction of snail consumption by 
beetles was found in exposed groups. Cd concentrations in beetle larvae remained very low (lower than 1 pgg-1 for all 
groups), demonstrating a very effective regulation capacity in beetle larvae. However, Cd concentrations in highest 
exposed groups were higher than those found in control groups. Cd contents in adult beetles were lower than in larvae, 
showing a loss of Cd during metamorphosis. Despite the low Cd concentrations found in beetles, their exposure to Cd 
contaminated snails led to 31% of mortality, which occurred only during pupation and for the highest exposure level. 
No clear sublethal effects were found. These results showed that snails inhabiting heavily polluted areas may represent a 
risk of secondary poisoning for predatory invertebrates and provided quantitative data on the transfer of Cd between 
two compartments of a terrestrial food chain. © 2002 Elsevier Science Ltd. All rights reserved.

Keywords: Ecotoxicology; Bioaccumulation; Terrestrial invertebrates; Heavy metal

1. Introduction

Among terrestrial invertebrates, pulmonate gastro­
pods are known for their ability to accumulate heavy 
metals to very high concentrations. Several snail species

Corresponding author. Address: Laboratoire de Biologie et 
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ronnement, Universite de Franche-Comte, EA 3184 MR USC 
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France. Tel.: +33-381-665-709; fax: +33-381-665-797.

E-mail address: annette.devaufleury@univ-fcomte.fr (A. 
Gomot-de Vaufleury).

are thus readily used for bioindication of metallic con­
taminations in the field (Coughtrey and Martin, 1977; 
Beeby and Eaves, 1983; Berger and Ballinger, 1993; 
Newman et al., 1994; Gomot-de Vaufleury and Pihan, 
2000) as well as for laboratory experiments on effects 
(Russell et al., 1981; Laskowski and Hopkin, 1996a; 
Gomot, 1997) and bioaccumulation (Cooke et al., 1979; 
Ballinger and Wieser, 1984; Laskowski and Hopkin, 
1996b; Gomot and Pihan, 1997) of metals.

Terrestrial snails represent prey species for many 
predators of different groups: invertebrates (like cara­
bid beetles), amphibians in terrestrial forms, reptiles, 
birds (like thrushes) and mammals (Peake, 1978). With

0045-6535/02/$ - see front matter © 2002 Elsevier Science Ltd. All rights reserved. 
PIT 80045-6535(02)001 16-9
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populations capable of reaching 1000 individuals per m2, 
snails may be an important link in the transfer of heavy 
metals in terrestrial ecosystems (Beeby, 1985; Laskowski 
and Hopkin, 1996b), thereby constituting a risk of sec­
ondary poisoning as demonstrated for pesticides resi­
dues in earthworms (Cooke et al., 1992). For Cd, a 
particularly toxic and mobile metal (Stoeppler, 1991), it 
is now well known that the binding of metal ions to 
low molecular-weight proteins (such as metallothione- 
ins) is the main detoxification mechanism in snails 
(Dallinger and Berger, 1993). As suggested earlier by 
Morgan et al. (1986) in a general food chain approach, 
Laskowski and Hopkin (1996b) hypothesised that, since 
these proteins are easily soluble, the Cd bound to me- 
tallothioneins (or metallothionein-like proteins) in snail 
tissues should be readily available for their predators.

However, to date, no experiment was undertaken 
to expose a predator to Cd contaminated snails in an 
ecologically relevant prey-predator relationship to quan­
titatively study the Cd transfer and its effects. The aim 
of this work was to investigate the transfer of Cd from 
the garden snail Helix aspersa Muller to the predatory 
carabid beetle Chrysocarabus splendens Olivier and the 
resulting effects (mortality, consumption, mass, duration 
of larval stage) on the predator. H. aspersa is a macro­
concentrator for Cd (Dallinger, 1993) and Cd concen­
trations in individuals sampled in polluted areas reached 
more than 60 pgg-1 (Coughtrey and Martin, 1977). C. 
splendens was chosen because the larvae as well as the 
adults are most exclusively snail predators which eat all 
of the soft tissues. C. splendens and H. aspersa coexist in 
the south of Europe so the prey-predator relationship 
involving these species is ecologically relevant and they 
can both be reared in laboratory conditions.

2. Materials and methods

2.1. Snail rearing and Cd exposure

Eggs of garden snails (H. aspersa Muller) were ob­
tained from our standardised laboratory rearing 
(Gomot-de Vaufleury, 2000). The newly hatched young 
snails were immediately fed plant-based food (Helixal® 
first age, Philicot Co., Clairvaux-les-Lacs, 39130, 
France), either uncontaminated for the control group 
(control) or contaminated with 10, 50 and 100 pg g-1 Cd 
(S10, S50 and S100), by adding a fine powder of anhydrous 
CdCl2 (Aldrich 99.99%). All Cd concentrations were 
chosen to reflect the possible contamination of soils, 
litter and plants in urban or industrial areas (Kabata- 
Pendias and Pendias, 1992). The contamination was 
performed prior the start of the experiment and the 
meals were conserved in tightly closed glass bottles in a 
cool and dry environment. Samples of uncontaminated

and contaminated food were analyzed for total Cd 
concentration as described later.

Two groups of snails were prepared, one group was 
made of ‘‘small’’ one-week-old snails (i.e. exposed to Cd 
for one week since hatching) and was given to first- and 
second-stage beetle larvae. A second group of ‘‘large’’ 
two-weeks-old snails (i.e. exposed to Cd for two weeks 
since hatching) was prepared and was given to third- 
stage beetle larvae. A pool of 16 ‘‘small’’ snails and a 
pool of 10 ‘‘large’’ snails was sampled. The snails were 
starved for 48 h (to excrete the gut content), killed by 
freezing at -20 0C, dried at 60 0C to constant dry mass 
and weighed. The average snail dry mass (body without 
shell) was determined for each group and was used to 
estimate the beetles food consumption.

In order to provide beetles with fresh snails 
throughout the experiment, the snails were kept in aes­
tivation (at 20 ± 1 oc in a dry environment) in small 
petri dishes. The aestivation is characterised by a drastic 
reduction in snail activity (no movement, no feeding 
activity, no excretion) and may appear naturally during 
dry periods. This can be artificially induced by depriving 
the snails of water in order to keep them alive for several 
weeks.

2.2. Beetle rearing

Adults of C splendens Olivier were collected in April 
in a forest of the Aude departement, France. The beetles 
were kept in plastic boxes (35 x 23 x 13 cm3) filled with 
about 7 cm of ‘‘terre de bruyere’’ (from COMPO 
SANA®, Roche-les-Beaupre, 25220, France, pH: 4.81, 
organic matter: 18.98%, cation-exchange capacity: 15.5 
meq/100 g). This substrate, commonly used in horti­
culture, was recommended for carabid beetles rearing 
(Malausa, 1977). The boxes were kept in controlled 
conditions at 20 ± 2 oc, under a 12/12 h night/day cycle 
(Malausa, 1977). Eggs were collected each week by 
carefully digging through the soil in the rearing boxes. 
Each egg was put down in a petri dish with a layer of 
damp paper. The petri dishes were kept in a dark room 
at ambient temperature. Newly hatched larvae were used 
for experiments.

2.3. Beetle exposure

Sixteen larvae per treatment were reared in controlled 
conditions (20 ± 2 oc, 12/12 h night/day cycle) from egg 
hatching to adult emergence. Each larva was reared 
separately (to prevent cannibalism and to accurately 
assess the consumption) in a translucent custom made 
plastic box (9 cm diameter, 10 cm high) filled with about 
7 cm of ‘‘terre de bruyere’’. A glass fibre netting (mesh 
size: 1 mm) was securely fitted over the top of the box. A 
piece of bark was put in each box to provide shelter for
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the larva. A small piece of apple was put in each box as a 
source of water for beetle larvae and to attract the snails 
in the range of predation of the larvae. Finally, in each 
box, a known number of uncontaminated snails or Cd 
contaminated snails were given to the corresponding 
larvae groups (respectively called ‘‘control’’, ‘‘C10’’, 
‘‘C50’’ and ‘‘Cioo’’). Empty snail shells were counted 
three times a week then removed from the box and re­
placed by new fresh snails.

2.4. Moulting date determination

Three times a week, the larvae or slough were sear­
ched to determine the larval stage and the moulting date. 
If larvae or slough were not visible, the soil was not dug 
out to avoid disturbing development due to exces­
sive manipulation, though such a case was very rare 
throughout the experiment.

2.5. Beetle sampling for Cd analysis

Just before pupation (i.e. when third-stage larvae 
became inactive and buried themselves in the soil), a first 
sample of eight larvae (except for the control group 
where n — 4) was taken for analysis of the whole body 
Cd concentration. A second sample of eight (except for 
control group where n — 4 and for C100 group where 
n — 3 due to mortality) adults was taken just after their 
emergence.

2.6. Determination of Cd concentrations

Tissues of snails and beetles were dried at 60 oc to 
constant dry mass. After digestion, determination of Cd 
concentration was carried out by furnace atomic ab­
sorption spectrometry with the methods reported pre­
viously (Gomot and Pihan, 1997). Since shells are not 
eaten by beetles, snail Cd concentrations were deter­
mined on soft tissues only. The validity of the analytical 
method was checked by means of standard biological 
reference materials (TORT-2, lobster hepatopancreas 
from NRCC-CNRL, Canada). Cd values were consis­
tently within 5% of the certified values.

2.7. Estimation of the transfer

2.7.1. Calculation of the amount of Cd ingested by beetles
The number of ‘‘small’’ (Ns) and ‘‘large’’ (Nl) snails 

consumed (mean value shown in Table 2), their average 
dry mass (Ms and Ml) (Table 1) and their average Cd 
concentration (Cs and Cl) (Table 1) were used to calcu­
late the amount (A) of Cd ingested per each larva with 
the formula (1):

(1)

2.7.2. Calculation of bioaccumulationfactors in snails and 
beetles

The BAF in snails were calculated using the formula
(2):

BAF — C(Sorl)/Cf (2)

with Cf, mean concentration of snail food (Table 1) and 
C(sorl), average Cd concentration in ‘‘small’’ or ‘‘large’’ 
snails (Table 1).

BAF in beetles were calculated for each larva and for 
each adult, taking into account their measured con­
sumption. Thus, the Cd concentration in snail tissues 
(Csnail) consumed by each beetle was determined as fol­
lowed (3):

Omail — A/[(N,M,) + (NlMl)] (3)

Then BAF were calculated with the formula (4):

BAF C(larva or adult)/Csnail (4)

with C(larva or adult), Cd concentration in beetle larva or 
adult (Table 3).

2.8. Statistical analysis

Significant differences among the four groups were 
analysed using the non-parametric Kruskal-Wallis test 
for comparisons of mass, larval stage duration, con­
sumption, Cd content and concentration. When signifi­
cant differences were detected (p < 0.05), this test was 
followed by a multiple comparison test to know which 
group(s) differed from the control (Siegel and Castellan, 
1988). The non-parametric Mann-Whitney test was 
used to compare larvae and adults for Cd content and 
concentration (Siegel and Castellan, 1988). The differ­
ences in percentage of mortality among groups were 
searched using the chi-square test.

3. Results

3.1. Cd concentrations and contents in H. aspersa

Average Cd concentrations and Cd contents in­
creased with increasing Cd concentration in the food 
and with duration of exposure (Table 1). The resulting 
BAF increased also with increasing Cd concentration in 
the food (except for ‘‘small’’ S50) and with duration of 
exposure. The BAF values in snails were consistently 
higher than 1 (except in control group of ‘‘large’’ snails), 
close to 2 after one week of exposure and reached three 
after two weeks of exposure. These results indicate that 
H. aspersa snails are able to concentrate Cd even in their 
early life stages. These snails constituted increasingly Cd 
contaminated preys for the beetle exposure experiment.A — (NsMsCj + fNMlC,)
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Table 1
Nominal and measured cadmium concentrations (igg-1 dry mass, mean ± SD) in the food used to fed H.aspersa snails for one and 
two weeks, average dry mass (g) of the soft tissues of a snail and Cd concentration (igg-1 dry mass), BAF and Cd content (ig) in snail 
tissues

Group Snail food ‘‘Small’’ snails (exposed one week) ‘‘Large’’ snails (exposed two weeks)

Nominal
concen­
tration

Measured
concentra­
tion (Cf)

Average 
dry mass
(M.)

Concen­
tration
(Q)

BAFS Content Average 
dry mass
(Ml)

Concen­
tration
(Cl)

BAF, Content

Control 0 0.12 ± 0.01 0.008 0.16 1.33 0.001 0.024 0.07 0.58 0.002
S10 10 13.00 ± 1.32 0.009 24.31 1.87 0.219 0.025 38.11 2.93 0.950
S50 50 54.76 ± 18.14 0.008 99.67 1.82 0.797 0.019 174.61 3.19 3.318
S100 100 83.20 ± 13.07 0.007 237.91 2.86 1.665 0.012 282.33 3.39 3.388

3.2. Consumption, Cd concentrations and contents in the 
carabid beetle C. splendens

The number of ‘‘large’’ snails and the total number 
of snails consumed by beetle larvae were significantly 
higher in C100 group compared to the control group 
(Table 2). However, since the highest contaminated 
snails (S100) had a lower dry mass (Table 1), the mean 
dry mass of consumed snail tissues was not significantly 
different among all groups (Table 2).

The calculation of the resulting Cd amount ingested 
by beetles showed a dramatic increase with increasing 
Cd concentration in their food. The Cd amounts 
ingested by C10, C50 and C100 groups were respectively 
346-, 1467- and 2474-fold higher than the amount in­
gested by control beetle larvae (Table 2).

However, the Cd concentrations and contents in 
larva and in adult beetles remained very low (always 
lower than 1 igg-1 and 0.1 ig respectively) but in­
creased with the increasing level of exposure (Table 3). 
In beetle larvae, Cd concentration and content in C100 
group were significantly higher than control group. 
After metamorphosis, the newly emerged adults of C50 

and C100 groups exhibited significantly higher Cd con­
centrations and contents than control group. The BAF 
values were also very low and of the same order of 
magnitude for all exposed groups (i.e. 0.001-0.002). The 
percentages of Cd retained in beetle tissues in relation to 
the calculated amount of Cd ingested were respectively 
61% and 4% in larvae and adults of control group, lower 
or equal to 0.1% in larvae of all exposed groups 
and lower than 0.05% in adults of all exposed groups. 
These results show a very strong capacity of Cd regu­
lation in beetle larvae although these processes were not 
able to maintain Cd concentrations in certain highly 
exposed group at a similar level than in unexposed 
group.

After metamorphosis, Cd concentrations were lower 
in emerged adults than in larvae sampled just before 
pupation but this difference was significant only for 
control group. However, Cd contents were significantly

lower in adults than in larvae for all groups except C100 

for which the difference was not significant (Fig. 1). This 
was probably in relation with the low number of data 
available for the C100 group due to mortality. Except for 
C100 group whose data should be interpreted with care, 
these data showed that beetles lost a portion of their Cd 
content during the pupation stage.

3.3. Cd effects in the carabid beetle C.splendens

In group C100, a significant mortality occurred: five 
larvae (31%) died during the pupation stage. No mor­
tality was observed in the other groups.

The duration of the first larval stage was significantly 
delayed in C100 group when compared to the control 
group (Fig. 2). After the second larval stage, this delay in 
C100 group was not found but the C10 group exhibited 
a significantly shortened stage duration. No significant 
effect was found for the last stage (Fig. 2).

No clear effect of Cd treatment was observed on the 
mean mass of beetles, neither on larvae sampled just 
before pupation nor on emerged adults (Fig. 3).

Developmental abnormalities associated with high 
Cd concentrations were observed in two beetles. One 
individual of the C10 group was unable to reach the 
second larval stage and exhibited a Cd concentration 
(2.28 igg-1) more than 30-fold higher than the mean Cd 
concentration of its group (Table 3). Similarly, a larva of 
the C100 group was unable to perform its pupation and 
exhibited a very high Cd concentration (3.27 igg-1) 
compared to those of the other individuals of its group. 
Due to the abnormality of their development, the Cd 
concentrations of these larvae were excluded from the 
calculations (Table 3). A particularly high Cd concen­
tration of 28.97 igg-1 was determined in a larva of the 
C100 group but it was, when sampled, at its normal de­
velopmental stage (third larval stage). We also removed 
this extreme data (compared to the seven other Cd con­
centrations of this group) from the calculations since the 
statistical treatments and the general interpretations of 
the data were not modified.
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These results showed that the highest Cd exposure 
resulted in a clear lethal effect in the beetle larvae during 
their pupation. Lower Cd exposure levels did not result 
in clear effects.

4. Discussion
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4.1. Cd transfer from H. aspersa snails to C. splendens
beetles

This study showed that H. aspersa snails exposed 
since hatching for one and two weeks to Cd contami­
nated food exhibited BAF values increasing from 1.87 to 
3.39 with increasing Cd concentration in their food and 
with the duration of exposure. Such ability of H. aspersa 
snails to concentrate Cd was demonstrated for adult 
individuals (Coughtrey and Martin, 1976) and this spe­
cies, according to the classification of Dallinger (1993), is 
considered as macroconcentrator for Cd (BAF higher 
than 2). Our results showed that H. aspersa snails, even 
just after hatching, have the same ability than adults to 
concentrate Cd and thus, that very young snails inha­
biting polluted areas may constitute heavily Cd con­
taminated preys for predatory invertebrates.

Despite these high concentrations in snail tissues, the 
present results showed that the consumption of snails 
by beetles was not significantly reduced. The absence 
of antifeedant effect was observed in another carabid 
beetle, Poecilus cwprews, exposed to Cu via contaminated 
soft part of Diptera pupae (Bayley et al., 1995). These 
authors pointed out that, contrarily to the hypothesis of 
Bengtsson and Rundgren (1984), adverse effects ob­
served in beetles in their experiment were due to direct 
toxic effect of Cu rather than to an indirect effect due to 
starvation. Since snail consumption by beetles was not 
reduced in the present study, our results tended to 
confirm that Cd itself led to the observed effects rather 
than starvation. However, it is hard to say whether the 
effects were due to the direct toxicity of Cd or to the 
potential energy cost of detoxification. The potentiality 
of a physiological cost of tolerance to toxicants remains 
a debated phenomenon (van Straalen and Hoffmann, 
2000).

Our results showed also that beetles of highest ex­
posed group ate significantly more snails, maintaining 
the mass of tissue consumed at a similar level to that of 
other groups. Consequently, beetles inhabiting polluted 
areas, where preys are less numerous or exhibit a lower 
individual mass than in unpolluted areas, may be forced 
to improve their predation behaviour, which may alter 
their fitness (higher energy allocation to predation, 
higher exposition to predators, etc.). Although relatively 
subtle, such indirect effects of pollutants at individual, 
population or community level need to be considered in
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Table 3
Cadmium concentration (pg g 1 dry mass, mean ± SD) and BAF in larvae and adults of C. splendens exposed to increasing Cd 
concentrations via their preys

Group Larvae Adults

Concentration BAF Concentration BAF

Control 0.13 ± 0.11 1.383 0.01 ± 0.01 0.128#
C10 0.07 ± 0.04 0.002 0.04 ± 0.01 0.001
C50 0.25 ± 0.11 0.002 0.21 ± 0.10* 0.001
C100 0.63 ± 0.35* 0.002 0.53 ± 0.16* 0.002

* The value is significantly different from the control value (p < 0.05).
#Adult group significantly different from corresponding larva group (p < 0.05).

0.10 i

0.08 -

r 0.06 -
□ Larvae

■ Adults
0.04 -

0.02 -

Control

Fig. 1. Cd content (mean and SD) of larvae and adults of C. 
splendens beetles exposed to increasing Cd concentrations via 
their preys: * indicates adult groups significantly different from 
the corresponding larvae groups (p < 0.05); # indicates larva 
group significantly different from control (p < 0.05); o indicates 
adult groups significantly different from control (p < 0.05).

1st stage 1st and 2nd stages 1st, 2nd and 3rd stages

Fig. 2. Effect of Cd treatment on cumulated larval stage du­
rations of C. splendens beetles (mean and SD): * indicates 
groups significantly different from control (p < 0.05).

ecotoxicological approaches as recently underlined by 
Kramarz and Laskowski (1999).

In spite of the important exposure to Cd via the snail 
tissues, very low concentrations were found in the pre­
dator at the end of its development (just before pupa­
tion). These results demonstrated that, even during their 
early life stages, carabid beetles have a high capacity to 
regulate effectively Cd. This was shown for adults of 
another carabid beetle species, Notiophilus biguttatus,

0.14

0.12

Control C10 C50 C100

Fig. 3. Dry mass (mean and SD) of larvae and adults of C. 
splendens beetles exposed to increasing Cd concentrations via 
their preys.

exposed to contaminated collembolans (Janssen et al., 
1991) and in P. cupreus exposed to Cd via contaminated 
housefly larvae (Kramarz, 2000). Lindqvist et al. (1995) 
provided data on the physiological mechanisms of ex­
cretion of several metals in adult carabid beetles (Pter- 
ostichus niger). For Cd, they showed that a portion was 
directly excreted without absorption although another 
portion was first absorbed by gut epithelium cells then 
excreted when these cells were renewed. Significantly 
higher Cd concentration and content were found in the 
higher exposed group of larvae (Ci00 group) compared 
to the control group. This may result from a difficulty of 
regulation processes to deal with the high amount of Cd 
ingested although the percentage of Cd retained remains 
lower than 0.1% as in the other exposed groups.

The Cd contents in adult beetles were significantly 
lower than those in the larvae, showing a loss of Cd 
during metamorphosis. Such loss of Cd has been re­
ported for several insect species (Lindqvist et al., 1995) 
and these authors showed that, in the beetle Tenebrio 
molitor, two pools of Cd could be distinguished in the 
tissues (Lindqvist and Block, 1995). One pool, associated
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with the gut epithelium, was lost to a large part during 
metamorphosis because the epithelium was renewed (the 
same phenomenon occurred during moulting but only 
for a small percentage of the Cd content). Another one, 
which has penetrated into other tissues through the gut 
epithelium, was not lost during metamorphosis. In the 
present study, after metamorphosis, the two highest 
exposed groups of beetles (C50 and C100) exhibited higher 
Cd concentration and content than control group (Table 
3). According to Lindqvist and Block (1995), the Cd 
remaining in the beetle bodies after metamorphosis was 
probably the portion that has penetrated into the beetle 
tissues through the gut epithelium and one can suspect 
further deleterious effects in adults at cellular level 
(Swiergosz, 2000).

Two beetle larvae had particularly high Cd con­
centrations which were associated with developmental 
disturbances. These particular responses of individuals 
to Cd remain unclear but demonstrate an absence or a 
lower ability of these individuals to regulate the metal. 
Another beetle larva exhibited a very high Cd concen­
tration, but was at its normal developmental stage when 
it was sampled for analysis. Consequently, we do not 
know whether this larva would have been able to per­
form its metamorphosis or not. Although still poorly 
understood, these inter-individuals variations in re­
sponse to pollutants have attracted interest in ecotoxi- 
cological researches and need to be further studied 
(Depledge, 1990).

4.2. Effects of Cd exposure via the preys on C. splendens

The present study showed that C. splendens exposure 
to Cd contaminated snails led to 31% of mortality at the 
highest level of exposure. The mortality observed in 
the present study occurred during pupation, which is in 
agreement with results of Bayley et al. (1995). Indeed, 
the mortality observed in Pterostichus cupreus exposed 
to Cu via their preys appeared mainly during pupation 
(Bayley et al., 1995). These results illustrated the high 
sensitivity of these holometabolous insects to heavy 
metals during the pupal stage. In contrast, no effect on 
mortality was detected in P. cupreus exposed to con­
centrations of Zn and Cd reaching 6400 and 800 pgg-1 
respectively (Kramarz and Laskowski, 1997; Kramarz, 
2000). These differences may be explained by species- 
specific resistance to heavy metals.

The data on Cd treatment effect on larval stage du­
ration were different, depending on the considered larval 
stage. The first stage was significantly lengthened for the 
C1oo group although this difference did not appear for 
the next stages. In the second stage, however, the only 
effect observed was a significant shortening of develop­
ment in the lowest exposed C10 group. The lengthening 
of larval stage durations (or total larval development) 
was successfully used as endpoint to evaluate the toxicity

of Zn in isopods (Drobne and Strus, 1996) and of Cu 
and Cd in P. cupreus (Bayley et al., 1995; Kramarz, 
2000). Read et al. (1987) also reported delayed matu­
ration in carabid populations inhabiting woodlands 
polluted by heavy metals. Such delays in the develop­
ment (and/or sexual maturity) may have repercussions 
on exposed populations (Caswell, 2000). The shorten­
ing of the larval stage duration may be attributed to a 
‘‘hormesis’’ phenomenon, which has been observed in 
numerous experiments at low level exposure with dif­
ferent pollutants (Hoffman and Parsons, 1994). This 
phenomenon was also evoked by Kramarz and Las- 
kowski (1997) and Kramarz (2000) to explain the 
modifications of larval development duration of beetles 
exposed respectively to Zn and Cd. The term hormesis 
describes a stimulatory effect of subinhibitory concen­
trations of toxic substances and it is presumed that this 
effect is also beneficial (Moriarty, 1999). In the present 
case, the shortening of the larval stage duration may 
bring forward the date of first reproduction, which could 
be beneficial at individual and population levels.

5. Conclusion

Cd macroconcentrator organisms such as H. aspersa 
snails inhabiting polluted areas may represent a risk of 
secondary poisoning for predatory invertebrates, such as 
the carabid beetle C. splendens. Mortality was the most 
important effect observed on the beetle and occurred 
only for the highest exposure level and during meta­
morphosis, a critical life stage in holometabolous 
insects. Clear sublethal effects such as modification of 
larval stage duration were not observed in the present 
study but this is in agreement with some previous studies 
on other metals and/or species. Although Cd in snails is 
thought to be readily available since it is mainly stored 
by linkage to soluble proteins (Laskowski and Hopkin, 
1996b), high capacity of beetle larvae to regulate Cd, 
even at high exposure level, allowed them to maintain 
very low Cd concentrations in their body. These data 
reinforce previous studies (Janssen et al., 1991; Las­
kowski and Maryanski, 1993) which showed that studies 
on transfer of metals in food chains should not consid­
ered only storage forms (i.e. bioavailability) of metals 
in preys but also the physiology of the predator.
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Section IV.

Transfert d'elements trace metalliques (Cd, Cu, Ni, Pb et Zn) 

dans une charne alimentaire "sol - plante - invertebre"

en microcosme

Cet article est en preparation. Les auteurs sont Renaud Scheifler, Annette de Vaufleury, 

Nadia Crini et Pierre-Marie Badot.

Resume

Dans cette etude, des microcosmes cylindriques en acier inoxydable ont ete developpes 

et utilises au laboratoire pour evaluer les transferts de 5 elements trace metalliques (ETM), le 

Cd, le Cu, le Ni, le Pb et le Zn, dans une chaine alimentaire simplifiee "sol - plante (Laitue 

Lactuca sativa) - invertebre (escargot Helix aspersa)". Deux sols agricoles ont ete utilises, 

un non-pollue et un contamine, la laitue a ete cultivee pendant 8 semaines, puis les 

escargots ont ete introduits dans les microcosmes ("escargots M") et exposes pendant les 8 

semaines suivantes. Lors d'experiences complementaires, des escargots ont ete eleves en 

containers plastiques ("escargots C") ne contenant pas de sol et ont ete nourris avec de la 

laitue prelevee dans les microcosmes contenant le sol pollue ou non-pollue. La croissance 

des escargots a ete mesuree toutes les 2 semaines et les concentrations en ETM ont ete 

mesurees dans les tissus, apres 4 semaines d'exposition dans les systemes non-pollues et 

apres 2, 4 et 8 semaines dans les systemes pollues. Aucun effet des ETM sur la croissance 

n'a ete mis en evidence. Apres 4 semaines d'exposition, les concentrations dans les tissus 

des escargots exposes dans les systemes pollues sont beaucoup plus elevees que celles 

mesurees dans les escargots exposes dans les systemes non-pollues, sauf pour le Cu et le 

Ni. Les concentrations en Cd et en Zn dans les escargots exposes aux systemes pollues 

montrent une augmentation reguliere au cours du temps, les concentrations en Pb 

augmentent rapidement dans les 2 premieres semaines puis restent stables, les 

concentrations en Cu restent stables pendant toute l'experience, et les concentrations en Ni 

diminuent rapidement dans les 2 premieres semaines puis restent faibles jusqu'a la fin de 

l'experience. La comparaison des concentrations entre les escargots M et C a permis 

d'estimer la contribution relative du sol et de la plante dans l'accumulation totale en ETM. La 

contribution du sol est superieure a 80% dans le cas du Pb et est d'environ 30% dans le cas
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du Zn, pour toutes les durees d'exposition. La contribution du sol dans l'accumulation du Cd 

n'a pas ete reguliere au cours du temps. Les microcosmes utilises dans cette etude, simples, 

d'un cout modere et efficaces, fournissent un outil susceptible d'etre utilise dans des 

procedures d'evaluation du risque.
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Transfer of metallic trace elements (Cd, Cu, Ni, Pb and Zn) 

in a "soil - plant - invertebrate" food chain : 

a microcosm study

Abstract

In this study, stainless steel cylindrical microcosms were developed and used in 

laboratory conditions to evaluate the transfer of five metallic trace elements (MTE), Cd, Cu, 

Ni, Pb and Zn, in a simplified food chain "soil - plant (lettuce Lactuca sativa) - invertebrate 

(snail Helix aspersa)". Two field agricultural soils were used, an unpolluted one and a 

contaminated one. Lettuce was cultivated for 8 weeks, then snails were introduced into the 

microcosms (M-snails) and exposed for the 8 following weeks. In parallel experiments, snails 

were reared in containers (C-snails) without soil and were exposed only to lettuce leaves, 

which were cultivated on the unpolluted or the polluted soil used in the microcosm 

experiment. Snail growth was assessed every 2 weeks and snail tissues were analysed for 

MTE concentrations after 4 weeks of exposure in unpolluted systems and after 2, 4 and 8 

weeks in polluted systems. No effect of MTE on snail growth was found. After 4 weeks of 

exposure, concentrations in snails exposed to polluted systems were much higher than those 

measured in snails exposed to unpolluted systems, except for Cu and Ni. Cd and Zn 

concentrations in snails exposed to polluted environment showed a regular increase over 

time, Pb concentrations rapidly increased in the first 2 weeks, which then remained stable, 

Cu concentrations remained stable during all experiment and Ni concentrations rapidly 

decreased in the first 2 weeks. Comparison concentrations between M- and C-snails allowed 

estimating the relative contribution of soil and plant in the total bioaccumulation in snail 

tissues. The contribution of soil was higher than 80% for Pb and around 30% for Zn for all 

exposure durations. Contribution of soil in Cd accumulation was not consistent over time. 

The microcosms used in this study, simple, cheap and efficient, provide a useful tool for food 

chain transfer risk assessment purposes.

Introduction

Transfer of metallic trace elements (MTE) in food chains of terrestrial ecosystems is a 

topical subject of concern in industrial (Hendricks et al. 1995; Muller and Anke 1994), mining 

(Gnamus et al. 2000; Laurinolli and Bendell-Young 1996) and heavy-traffic roadside areas 

(Muskett and Jones 1980; Wade et al. 1980). The problem concerns also agricultural areas 

when sewage sludge, whose production is increasing in many countries (Bruce et al. 1999; 

McGrath et al. 1999; IFEN 2001), are applied.
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Present techniques to monitor the transfer of MTE in food chains are principally based on 

biomonitoring studies, in which soils, plants and organisms are sampled and MTE 

concentrations determined. The data provided by these studies can subsequently be used in 

modelling approaches, whose objective is to derive environmental quality criteria able to 

protect all food chain components (Gorree et al. 1995; Jongbloed et al. 1996; Traas et al. 

1996). However, field studies cannot determine accurately the diet of the studied organisms, 

then cannot define the different transfer routes of MTE and their relative importance. 

Moreover, these studies generally do not provide any information on the effects resulting 

from the MTE transfer in the various organisms studied. Therefore, modelling approaches, in 

part because of this lack of adequate data, suffer from a relatively high degree of uncertainty.

Microcosms may represent interesting tools to improve the knowledge on pollutant 

transfer in food chains. Most microcosm studies were dedicated to impact of pollutants on 

microarthropod or microbe communities (Parmelee et al. 1997) and to the transfer of 

pollutants from the soil to earthworms. In the latter case, both field (Baker et al. 1996; 

Svendsen and Weeks 1997a, b) and laboratory microcosms (Edwards et al. 1996) were 

successfully used. Microcosm studies dealing with pollutant transfer along food chains 

including other organisms are scarce.

Though, terrestrial gastropod molluscs should represent, as earthworms, a possible 

pathway for pollutants along food chains. Indeed, they are surface-dwelling herbivorous and 

detritivorous invertebrates, which also eat a substantial proportion of soil in their diet 

(Chevalier et al. 2001; Iglesias and Castillejo 1999; Speiser 2001). Many gastropod species 

are MTE macroconcentrators (Dallinger 1993) and constitute prey for many invertebrate 

(predatory insects like carabid beetles) and vertebrate (amphibians in terrestrial forms, 

reptiles, birds and mammals) predators (Peake 1978). Although molluscs were used for both 

laboratory (Laskowski and Hopkin 1996a; Gomot-de Vaufleury and Bispo 2000; Scheifler et 

al. 2002b) and field (Berger and Dallinger 1993; Beeby and Richmond 1998; Gomot-de 

Vaufleury and Pihan 2000) ecotoxicological works, little is known about their diet in the field 

(Speiser 2001). Martin and Coughtrey (1982), for instance, reported Bioaccumulation Factors 

(BAFs) for Cd in terrestrial snails ranging from 1.37 to 7.37, arbitrarily considering the litter as 

the only food source. In their study of the metal contamination of a car park in central 

London, Beeby and Eaves (1983) took Dandelion leaves as the major food of H. aspersa. 

Both studies neglected the soil as another food - and pollutant - source. In laboratory 

conditions, it was found that juvenile Helix aspersa snails fed contaminated plant leaves 

accumulated Cd to higher concentrations in their tissues than in the contaminated food, with 

BAFs decreasing from 4.8 to 2.4 with increasing Cd concentration in the food (Scheifler et al. 

2002b). At the highest concentration (177 pg.g-1), growth and food consumption were 

reduced. Coeurdassier et al. (2002) exposed juvenile snails to OECD Cd contaminated 

substrate and found dose-dependent bioaccumulation and effects on growth in H. aspersa
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snails. However, the relative contribution of soil and plant in MTE bioaccumulation in snail 

tissues was never studied, neither in the field nor in laboratory studies.

Therefore, the aims of this study were (1) to develop a microcosm design in which an 

experimental food chain soil - plant -snail could be studied, (2) to evaluate the transfer of 

Cd, Cu, Pb, Ni and Zn in this experimental food chain, (3) to assess the possible effects on 

snail growth of the MTE transfer and (4) to determine the relative contribution of soil and 

plant in the total MTE accumulation in snail tissues.

Materials and Methods

Animals

H. aspersa snails came from our standardised laboratory rearing described elsewhere 

(Gomot-de Vaufleury 2000) The individuals used in the test were 2 months-old and weighed 

3.2 ± 0.4 g.

Plant

The lettuce (Lactuca sativa var. "Reine de mai", biological agriculture, Vilmorin) was 

chosen as vegetal model because this vegetable is a growing subject of concern in human 

intoxication by MTE, especially in private kitchen garden close to urban or industrial areas 

(Schwartz et al. 2000). Moreover, this vegetable is well accepted as food source by H. 

aspersa and its cultivation in laboratory conditions is easy and fast.

Soils

Two agricultural soils were used in this study. The first one came from an agricultural area 

of the northern France and was a brown (FAO classification: Cambisol) soil polluted by 

aerially deposition of various MTE coming from surrounding metallurgic industries. The 

second soil, unpolluted, is a brown soil (FAO classification: Luvisol), which came from the 

"Bouzule" experimental farm of the French INRA (Institut National de la Recherche 

Agronomique) located in northeastern France. The farm is far from any important source of 

pollution (industrial, mining or heavy traffic areas). Both soils were air-dried, sieved to 5 mm 

and humidified with ultra-pure water to about 70% of their respective water holding capacity 

before their use in the experiment. Physico-chemical properties and MTE total 

concentrations of both soils are given in Table 1.
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Table 1. Physico-chemical characteristics of soils.

Characteristic Polluted soil Unpolluted soil
Clay, g.kg-1 152 284

Silt, g.kg-1 533 529

Sand, g.kg-1 31 5 187

Organic matter, g.kg-1 64.3 109

C/N 20.9 10.0

pHH2O 7.9 6.0

Total CaCO3, g.kg-1 18 < 1

P2O5, g.kg-1 0.176 0.136

CEC, cmol.kg-1 11.9 15.3

Total Cd, mg.kg-1 23.4 ± 1.4 0.9 ± 0.1

Total Cu, mg.kg-1 52.2 ± 5.3 18.1 ± 0.9

Total Ni, mg.kg-1 11.5 ± 0.8 45.8 ± 4.0

Total Pb, mg.kg-1 1212.7 ± 50.4 32.2 ± 3.2

Total Zn, mg.kg-1 1823.7 ± 85.7 100.3 ± 4.3

Snail exposure: microcosm and container designs

In a first design (Fig. 1. a.), snails were exposed in stainless-steel cylindrical microcosms 

(diameter and height: 0,25 m) filled with about 5 cm of carefully washed gravel (to constitute 

a draining layer) and 9.8 Litres of soil. Each microcosm, whose bottom is open, was placed 

on a plant tub. Every 2 to 3 days, the microcosms were watered with 500 ml of distilled water 

in the plant tub and with 200 ml distributed by simulating rain with a watering can as 

homogeneously as possible. Four replicate microcosms per soil were used. Fifteen seeds of 

lettuce were planted in each microcosm. After 4 weeks of culture, the sturdier 5 plants were 

kept in each microcosm. After 8 weeks of culture, 12 H. aspersa snails were introduced in 

each microcosm. A lid made of a PVC structure and a glass fibre netting (mesh size: 1 mm) 

was securely fitted over the top of the microcosms. Snails exposed in microcosms will be 

called M-snails further in this paper.

In a second design (Fig. 1. b.), snails were reared in transparent polystyrene containers of 

3200 cm3 (E1DBBAC001, IFFA-CREDO, 69 L'Arbresle, France). Four snails were reared in 

each container. A layer of damp paper was put down on the bottom of the containers to 

maintain a high humidity. The paper was renewed 3 times a week throughout the 

experiment. Snails were fed on the same days by lettuce leaves randomly sampled in 

microcosms containing polluted or unpolluted soils. Thus, in this modality, snails were 

exposed to lettuce only, which will allow calculating the relative contribution of plant and soil 

in the MTE bioaccumulation in snail tissues. Snails exposed in containers will be called C- 

snails further.
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Fig. 1. a. Microcosm design: global aspect of 4 replicate microcosms, b. Container design: detail of a 
polystyrene cristal box.

During the 8 first weeks of experiment (corresponding to the lettuce cultivation), 

microcosms were in a growth chamber at 14/1 Oh day/night cycle photoperiod (light intensity: 

300 pmol photons.m"2.s"1). When snails were introduced and until the end of the experiment 

(the next following 8 weeks), the photoperiod was modified to an 18/6h day/night cycle, 

which is better suited for snail growth (Gomot 1994). During all the experiment (i.e. 16 

weeks), the temperature was 23°C during the day and 17°C during the night.

In microcosms, the snails, which avoid high light intensity, could stay under the cover of 

lettuce leaves during the day.

The containers were placed in the same growth chamber, close to the microcosms. 

However, since containers contained no shelter under which snails could avoid excess of 

light, the containers were covered with a translucent plastic plate to provide snails with 

acceptable light conditions.

Snail and lettuce sampling for MTE analysis and snail growth assessment

Exposure durations were 4 weeks for unpolluted systems and 2, 4 and 8 weeks for 

polluted systems to study the kinetics of MTE bioaccumulation in snail tissues. At each 

sampling, 4 snails were taken in the first microcosm of each series for MTE analysis. At 4 

weeks of exposure, 4 snails were sampled in 3 microcosms to assess the repeatability 

among replicate microcosms. At each sampling, snails reared in a corresponding container 

were also sampled to measure the MTE concentrations in snails exposed to plant leaves 

only.

Plant samples were taken when snails were introduced in the system (8 weeks of 

cultivation) and after 4 and 8 weeks of exposure (corresponding respectively to 12 and 16 

weeks of cultivation) for polluted soil and after 4 weeks for unpolluted one (12 weeks of 

cultivation).
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Snails in all microcosms and containers were weighed within 0.1 g every 2 weeks to 

assess growth.

Chemical analysis

At each sampling, snails were starved for 48 hours in containers without paper nor food. 

Then, the snails were sacrificed by deep-freezing and stored at -20°C until analysis. After 

defrosting, snails were removed from their shell and the soft tissues were oven-dried (60°C) 

to constant dry mass. Snail samples were digested with 4 ml nitric acid (HNO3 50%) in an 

oven (60°C) for 48 hours in tightly closed polystyrene crystal tubes. Plants were oven-dried 

(60°C) to constant dry mass and samples of about 0.3 g were digested in 3.4 ml nitric acid 

(HNO3 65%) and 0.6 H2O2 30% in the same way than snail samples. The tissues were 

analysed by inductively coupled plasma emission spectrometry (ICP, Yvon-Jobin 238-ICP). 

The validity of analytical method was checked using standard biological reference material 

(TORT-2, lobster hepatopancreas from NRCC-CNRL, Canada). Values for the different MTE 

were consistently within 5% of the certified values for all MTE, except for Pb, for which the 

measures were within 25% of the certified values.

Statistical analysis

Differences in snail fresh masses, MTE concentrations and contents in the different 

compartments of unpolluted and polluted systems were analysed with the non-parametric 

Mann-Whitney test (Sokal and Rohlf 1997). Differences between microcosms and containers 

were also analysed with this test. Repeatability for growth and MTE bioaccumulation among 

replicate microcosms was analysed with the non-parametric Kruskal-Wallis test (Sokal and 

Rohlf 1997).

Results

Mortality

The mortality was extremely low (< 1%), showing that the microcosm design used in this 

experiment provided snails with well-being conditions.

Snail growth

With regard to snail growth, repeatability was satisfactory since no significant differences 

among replicate microcosms or containers were found, for unpolluted as well as for polluted 

systems (data not shown). Therefore, data from replicate microcosms were added for further 

statistical treatments. In unpolluted systems, the snail fresh mass increased in the first 2 

weeks, then decreased slightly but significantly in the next 2 weeks (Table 2). In polluted
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systems, the growth was also significant in the first 2 weeks and the masses remained 

constant until the end of the experiment (Table 2). The comparison between unpolluted and 

polluted systems showed a significant difference in snail fresh mass for the 2-weeks 

exposure duration only (Table 2). No differences were found between M- and C-snails 

whatever the exposure duration (Table 2).

Table 2. Evolution of fresh mass (g, mean ± standard deviation) of H. aspersa snails exposed in 
microcosms (M-snails) or in containers (C-snails) to polluted or unpolluted soil.

Exposure duration (weeks)

0 2 4 6 8

Unpolluted M-snails 3.2 ± 0.5 5.2 ± 0.9 4.7 ± 1.0 NDa ND

C-snails 3.2 ± 0.3 4.7 ± 0.4 5.0 ± 0.5 ND ND

Polluted M-snails 3.2 ± 0.3 4.8 ± 0.5* 4.8 ± 0.7 4.8 ± 0.9 4.5 ± 0.8

C-snails 3.3 ± 0.4 4.4 ± 0.7* 4.2 ± 0.8 5.2 ± 0.3 5.5 ± 1.8
* indicates significant differences between snails exposed to polluted and unpolluted soil 
a ND: no data

MTE concentrations in the 3 compartments of the food chain

MTE concentrations in unpolluted and polluted soils

The polluted soil exhibits total Cd, Cu, Pb and Zn concentrations respectively 26, 2.9, 37.7 

and 18.2-fold higher than those of the unpolluted soil (Table 1). By contrast, this last soil, 

developed on Ni-rich bedrocks in eastern France, shows 4.0 times higher Ni concentrations 

than the polluted soil.

MTE concentrations in lettuce

After 8 weeks of cultivation, Cd and Pb concentrations were significantly higher in lettuce 

grown on the polluted soil than those measured in lettuce grown on the unpolluted soil 

(Figure 2). After 12 weeks of cultivation, only Cd concentrations remained significantly higher 

in lettuce grown on the polluted soil. Differences in Zn concentrations were not significant, 

neither after 8 weeks of cultivation nor after 12 weeks. Cu and Ni concentrations were higher 

in lettuce grown on the unpolluted soil compared to that grown on the polluted one. For Ni, 

this result is in agreement with the higher Ni concentration in the unpolluted but naturally Ni- 

rich soil. However, for Cu, whose concentration is about 3 fold higher in the polluted soil, this 

can be explained by a difference in Cu phytoavailability between the 2 soils.

Kinetic data showed that all MTE concentrations increased significantly between 8 and 12 

weeks of cultivation in lettuce grown on the unpolluted soil. In lettuce grown on the polluted 

soil, only Cu and Zn increased significantly between the first and the second sampling date. 

All MTE concentrations except Cu increased between the second and the third sampling
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date. At the end of the experiment, all MTE concentrations except Ni were higher than at the 

first sampling date. The increase of MTE concentrations was particularly important for Cd, Ni, 

Pb and Zn and suggested that the increase of lettuce metabolism due to blooming (which 

indeed occurred in the fourth month of cultivation) was accompanied by a high increase of 

MTE uptake. BAFs in lettuce are presented in Table 3. a. Lettuce grown in unpolluted soil 

had BAFs higher than 1 for Cd and Zn, BAFs for Cu were intermediate (around 0.7) and 

BAFs for Ni and Pb were largely lower (< 0.3). For lettuce grown on the polluted soil, BAFs 

reached nearly 1 for Cd and BAFs for all other MTE were lower than 0.3.

Table 3. a. Bioaccumulation Factors (BAFs) for Cd, Cu, Ni, Pb and Zn in lettuce (Lactuca 
sativa) grown in the unpolluted and the polluted soil. b. Bioaccumulation Factors (BAFs) for 
Cd, Cu, Ni, Pb and Zn in and snails (Helix aspersa) exposed to unpolluted or polluted 
environment (microcosms, M-snails or containers, C-snails).

a. Lettuce Unpolluted soil Polluted soil

Cultivation 8 weeks 12 weeks 8 weeks 12 weeks 16 weeks
time

Cd 0.988 1.616 0.570 0.562 0.942

Cu 0.621 0.787 0.101 0.206 0.217

BAFs in Ni 0.131 0.274 0.102 0.112 0.164
lettuce

Pb 0.057 0.158 0.006 0.004 0.074

Zn 0.738 1.251 0.053 0.106 0.239

b. Snails Unpolluted Polluted systems
systems

Exposure
duration

4 weeks 4 weeks 8 weeks

Cd 1.333 2.035 3.123

Cu 15.129 23.659 15.832

BAFs in C- Ni 0.359 1.567 0.672
snails

Pb 0.731 5.531 0.421

Zn 2.658 2.613 1.529

Cd 2.924 1.918 3.006

BAFs in M- Cu 10.894 3.981 4.585
snails

calculated Ni 0.100 0.154 0.127

with soil Pb 0.616 0.197 0.191
concentration

Zn 2.893 0.384 0.497

Cd 1.809 3.413 3.191

BAFs in M- Cu 13.851 19.369 21.176
snails

calculated Ni 0.366 1.372 0.777

with lettuce Pb 3.894 44.189 2.578
concentration

Zn 2.313 3.632 2.081
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MTE concentrations in snails

Kinetic of MTE bioaccumulation in snails exposed to the polluted environment.

The evolution of MTE concentrations in snail tissues over time was very different, 

depending on the element considered. Cd and Zn concentrations increased regularly over 

time in M- as well as in C-snail groups, with concentrations significantly higher in M-snails 

during the first 4 weeks of experiment but no more after 8 weeks of exposure (Fig. 3. a. and 

e.). Cu concentrations in M- and C-snails were slightly higher for the three exposure duration 

than at t = 0, with no differences between the 2 M- and C-snails (Fig. 3. b.). Ni concentrations 

decreased dramatically in M- and C-snails (Fig. 3. d.). The decrease was significant between 

each sampling dates for M-snails. Pb concentrations increased dramatically and quickly 

(within the 2 first weeks) in M-snails then remained stable (Fig. 3. d.). Concentration of Pb in 

C-snails increased significantly within the first 2 weeks (but to a much lower extent than in M- 

snails) and then showed a slow (non-significant) increase in the end of the experiment. A 

large difference in Pb concentrations was always found between M- and C-snails.

Comparison of MTE concentrations between snails exposed to unpolluted and to 

polluted environments

Comparisons showed that Cd, Pb and Zn concentrations were significantly higher in M- 

snails exposed to the polluted environment than in M-snails exposed to the unpolluted one 

(Table 4). The differences were significant in C-snails for Cd and Pb but not for Zn (p = 0.08). 

Ni concentrations were higher in M- and C-snails exposed to the unpolluted but naturally Ni- 

rich soil, compared to those measured in snails exposed to the polluted soil (Table 4). No 

differences were found for Cu concentrations, neither between M- nor between C-snails 

(Table 4).

Table 4. Comparison of MTE concentrations (^g.g-1, dry mass, mean ± standard deviation) in snails 
exposed for 4 weeks to unpolluted or polluted systems, in microcosms (M-snails) or in containers (C- 
snails). _____________________________________________________________________

Cd Cu Ni Pb Zn

M-snails Polluted 44.8 ± 15.9a 207.9 ± 64.2 1.8 ± 0.3a 239.2 ± 57.3a 699.9 ± 101.5a

Unpolluted 2.6 ±0.9 196.8 ± 30.9 4.6 ± 1.6 19.8 ± 6.1* 290.2 ± 35.4

C-snails Polluted 26.7 ± 7.7a 254.2 ± 57.5 2.0 ± 0.5a 29.7 ± 9.5a 508.5 ± 133.2

Unpolluted 1.9 ± 0.6 215.0 ± 60.0 4.5 ± 0.8 3.7 ± 1.2 333.5 ± 60.0
a indicates concentration in snails exposed to polluted environment significantly different from that of snails exposed to unpolluted
environment (p < 0.05)
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BAFs in snails and calculations of relative contribution of lettuce and soil in the total 

MTE bioaccumulation in snail tissues

BAFs in snails are presented in Table 3. b. For M-snails, which were exposed to soil and 

lettuce, BAFs were calculated with soil then with plant concentrations, to allow comparison 

with some literature data presented in the Tables 5, 6 and 7.

From the differences between concentrations in M- and in C-snails, the theoretical 

contribution of soil and lettuce was calculated, considering that concentrations in M-snails 

represented 100% of the MTE bioaccumulation in snail tissues. The contribution of soil for 

Cd was 40% for 2 and 4 weeks of exposure and only 2% for the last exposure duration. For 

Pb, the contribution of soil ranged from 81 to 89% for all exposure durations. For Zn, the soil 

contributed to 46%, 28% and 27% in the total Zn bioaccumulation in snail tissues for 2, 4 and 

8 weeks of exposure, respectively.

Repeatability

The repeatability (measured after 4 weeks of exposure) among replicate microcosms for 

both polluted and unpolluted systems was remarkably good since no significant differences 

were found, neither in growth data (Table 2) nor in accumulation data (data not shown).

Discussion

In this work, we developed a simple microcosm design in which the transfer of five MTE in 

a soil - plant - snail food chain was studied. The main originalities of the present study are 

(1) the use of a surface-dwelling invertebrate exposed to both soil and plant contamination 

and (2) the use of the container exposure modality to separate exposure sources. Therefore, 

the present data constitute the first results about the relative importance of the different 

sources of exposure to MTE for a terrestrial gastropod. This study provides also the first 

kinetic data on MTE bioaccumulation in H. aspersa snails.

Transfer of Cd

Cd transfer in the soil - plant - snail food chain was high, showing that Cd in soil was 

phytoavailable to lettuce and that Cd in lettuce was bioavailable to snail.

The capacity of lettuce leaves to accumulate high concentrations of Cd may constitute a 

risk of poisoning for human. Such a risk may be high for lettuce cultivated in private kitchen 

gardens because of gardening practices, which were shown to be the main contamination 

source by Cd, and/or non-point sources of pollution when gardens are located close to 

urban, mining or traffic areas (Schwartz et al. 2000). In the present experiment, the Cd 

concentration in lettuce grown of polluted soil is much higher than the mean Cd
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concentration (0.6 ^g.g-1) found by (Schwartz et al. 2000), in lettuce grown in 32 garden soils 

of France and Germany. Cd concentrations in lettuce grown on the unpolluted soil are in the 

range (0.2 to 4.7 ^g.g-1) found by (Schwartz et al. 2000).

BAFs values for Cd in C-snails exposed to contaminated lettuce were 2 to 3 (Table 3. b.), 

showing that Cd contained in lettuce leaves was readily bioavailable. The Cd concentrations 

found in M-snails tissues in the present study are in the same order than maximum values 

reported in snails sampled in heavily polluted areas (see literature data in Table 5). These 

BAFs values correspond to the classification of (Dallinger 1993), in which snails are 

considered as Cd macroconcentrators (i.e. BAF higher than 2). In a laboratory study, 

Laskowski and Hopkin (1996a) obtained a BAF of 2.1 in snails exposed for four months to 

25.9 ^g.g-1 of Cd in artificially contaminated food but found a BAF lower than 1 in snails 

exposed for the same duration to a mixture of Cd, Cu, Pb and Zn (Table 6, Laskowski and 

Hopkin 1996a). This lower BAF may be due to the interaction between Cd and Zn in the 

mixture. Indeed, in our experiment, the Zn:Cd ratio in the contaminated lettuce is around 4 to 

5 times lower than that found in the food used by Laskowski and Hopkin (1996a). This lower 

ratio probably led to a lower interaction between these two MTE and may explain the high 

BAF value found for Cd in C- and M-snails. This interaction is well known to influence Cd and 

Zn bioaccumulation in and their toxicity to soil organisms, with antagonistic or additive 

effects, depending on the MTE, the endpoints (bioaccumulation, growth, reproduction,...) 

and the species studied (Van Gestel and Hensbergen 1997; Weltje 1998).

The comparison of concentrations measured in C- and in M-snails suggests that the soil 

contributed to 40% in the total Cd bioaccumulation in snail tissues during the first four weeks 

of exposure. The transfer of Cd from soil to snails is known to occur by 2 exposure routes: 

digestive (Gomot-de Vaufleury and Pihan 2002) and dermal route (Coeurdassier et al. 2002). 

However, the contribution of soil in the total bioaccumulation of Cd was never studied. 

Present data give only partial answer because the much lower contribution of soil at the last 

sampling date (only 2%) is difficult to interpret.

The regular increase of Cd concentration in snail tissues with time is in agreement with a 

study on H. pomatia exposed for 32 days to lettuce contaminated with Cd, Cu, Pb and Zn 

(Dallinger et al. 1984).

Transfer of Zn

As Cd, Zn was phytoavailable and the concentrations increased regularly in lettuce and in 

snails. In their kinetic study, Dallinger et al. (1984) observed a similar increase in H. pomatia. 

The concentration values reached for Zn in snail tissues are within the range of 

concentrations measured in individuals sampled in the field (Table 5), which is extremely 

large. Experimental data showed even a larger range, with concentrations capable to reach 

more than 3,800 ^g.g-1 (Table 6: Gomot-de Vaufleury and Pihan 2002). The calculation of the
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relative contribution of soil and plant showed relatively consistent data over time and it can 

be assumed that the contribution of soil and plant in the total bioaccumulation of Zn by snails 

in the field could be around 30-40% and 70-60%, respectively.

Transfer of Cu

Cu concentrations in C- as well as in M-snails exposed to polluted environment were 

unstable and did not show a clear increase. With around 20 and 50 ^g.g-1 (Table 1) none of 

these 2 soils can be considered polluted by Cu (Kabata-Pendias and Pendias 1992). As 

showed by the lower Cu concentrations in lettuce grown on the polluted soil, the 

phytoavailability of Cu in this soil was lower than in unpolluted one. From data of Tables 5 

and 7, it can be concluded that the concentrations found in the present study correspond to 

the range of concentrations measured in field individuals. The variations of Cu 

concentrations with time observed in the present study as well as the discrepancies of Cu 

values in field individuals (Table 5) may be explained by a periodic loss of Cu, which was 

observed in slugs (Marigomez et al. 1986) and may also occur in the hepatopancreas and 

the mantle of H. pomatia (Dallinger et al. 1984). The regulation of Cu concentrations in snails 

is not more straightforward from experimental data. Laskowski and Hopkin (1996a) showed 

that snails exposed to a mixture of MTE in their food had Cu concentrations ranging from 100 

to 300 ^g.g-1, even if the Cu concentration in the food was extremely high (more than 1300 

^g.g-1). However, in the same experiment, the contamination of the food with Cu only led to 

much higher concentrations in snail tissues, suggesting that the presence of high 

concentrations of other MTE may increase the Cu regulation.

Transfer of Ni

The present results show that Ni concentrations in snail tissues decreased dramatically in 

the 2 first weeks, then remained very low. It should be underlined that Ni concentrations in 

snails exposed to the naturally Ni-rich unpolluted soil decreased less than snails exposed to 

the polluted soil. The initial high Ni concentration in snail tissues (9 ^g.g-1) may be related to 

an unusual high Ni concentration of the food used for the snail rearing before the experiment 

(the usual Ni concentration of this food being 0.1 ^g.g-1). Lettuce grown on the unpolluted but 

naturally Ni-rich soil had Ni concentrations ranging from 6.0 to 12.5, showing that (1) Ni was 

phytoavailable and (2) that lettuce does not seem to regulate Ni. Despite these high 

concentrations in lettuce, the concentrations in snail tissues remained under 2 ^g.g-1. This 

suggests that Ni is efficiently regulated by snails.

Transfer of Pb

Concentrations of Pb in lettuce grown on the polluted soil remained low until the last 

sampling date, showing, as for Cd, a high increase of Pb uptake during blooming. Pb
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concentrations in snails exposed to the polluted systems showed a rapid increase tend to be 

stable in the rest of the experiment. The fast increase of Pb concentration in the beginning of 

the exposure has also been observed in a kinetic study of Beeby and Richmond (1988, Table 

6). The subsequent stability of the Pb concentrations observed in the present study, 

however, was not found, neither by Beeby and Richmond (1988) nor by Dallinger et al. 

(1984). The comparison between C- and M-snails showed, in both polluted and unpolluted 

systems and for every exposure duration, that the contribution of soil was largely 

predominant in the total Pb bioaccumulation in snail tissues and ranged from 81 to 89%. The 

capacity of snails to accumulate Pb from soil - at least by digestive route - to relatively high 

concentrations was shown by the experiment of Gomot-de Vaufleury and Pihan (2002), in 

which contaminated soil was mixed in the snail food. However, the so large contribution of 

soil in the Pb bioaccumulation in snail tissues constitutes a rather unexpected result and this 

original data should be taken into account to improve the risk assessment of Pb for terrestrial 

gastropods.

Effect of the polluted environment on H. aspersa growth

Despite a high transfer of several MTE from soil and/or plant to the snails, no discernable 

effect on snail growth was observed. This lack of effect on growth at the studied 

concentrations is in agreement with previous studies, which showed the remarkable 

tolerance of most terrestrial gastropod species to MTE intoxication. Indeed, the EC20 consumption 

reported for Cd, Cu, Pb and Zn in juvenile 8-month old H. aspersa snails were 120; 533; 

6,140 and 1,740 qg.g-1, respectively, in a 3-month exposure experiment (Laskowski and 

Hopkin 1996b). For the same species, the EC50 growth values for Cd, Cu and Zn were 140; 

1,200 and 5,500 qg.g-1, respectively, in 1-month experiments (Gomot 1997; Gomot-de 

Vaufleury 2000). However, it should be underlined that the toxicity of MTE may be 

dramatically decreased in laboratory experiments compared to what can happens in field 

conditions. Indeed, laboratory experiments usually do not take into account neither the actual 

environmental stochasticity nor any important factors like predation or inter-specific 

competition. The difficulty of extrapolating laboratory data to field conditions was recently 

stressed by Spurgeon et al. (1994).

Importance of MTE in snail tissues in the possible food chain transfer and secondary 

poisoning

Among the five MTE studied in this work, Zn and Cd are probably the most worrying for 

potential food chain transfers and secondary poisoning. Indeed, Cd and Zn are subject of 

concern since both are extremely mobile (Alloway 1995) thus generally highly bioavailable. 

Both elements may be accumulated to high concentrations in the tissues of several prey 

species like earthworms (Andersen 1979; Beyer and Cromartie 1985; Morgan and Morgan
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1999; Spurgeon and Hopkin 1999) or snails (this study, Berger and Dallinger 1993, 

references in Tables 5, 6 and 7). Taking into account the Cd contents in tissues of snails 

exposed to the polluted microcosms for 4 and 8 weeks, we calculated the number of snails, 

which should be consumed to reach the human daily threshold toxicity value for Cd (1 ^g 

ingested per kg of body mass per day, World Health Organization (1972)). For a man 

weighing 70 kg, the toxicity value would be reached for a daily consumption of 5.0 snails 

exposed 4 weeks and only 2.7 snails exposed 8 weeks. Therefore, consumption of snails 

inhabiting the polluted site from which comes the soil used in this experiment may represent 

a risk for human health. For animals, however, the Cd concentrations found in tissues of 

snails exposed to the polluted systems are lower than concentrations found to have a 

deleterious effect on predatory carabid beetles (Kramarz 2000; Scheifler et al. 2002a). 

However, both of these studies were done in laboratory conditions, which are, as underlined 

before, much more favourable to the studied organisms than actual field ones. Therefore, 

field studies should be undertaken to check whether such high Cd concentrations in snail 

tissues may have deleterious effects on predators, at individual and population level.

Although less toxic, Zn is probably of more environmental concern than Cd due to the 

much higher quantities released in the environment. The concentrations of Zn in snails were 

much higher than those of Cd and ranged from 600 to up to 800 ^g.g-1. Detrimental effects 

on age of first reproduction and fertility were observed in P. cupreus from 400 ^g.g-1 of Zn in 

their diet (Kramarz 2000). Therefore, snails inhabiting highly contaminated areas may 

represent a risk of secondary poisoning for predatory invertebrates.

Even though it is accumulated to a relatively high concentration in snail tissues, Pb is 

thought to be non-toxic in his metallic form to many invertebrates (Hopkin 1989). For 

vertebrates, Cooke et al. (1992), in an article dealing with the possible secondary poisoning 

of predators consuming contaminated earthworms, indicated that toxicity on predators is 

known only for organolead compounds (in water birds especially). In the present study, Ni 

and Cu did not show any increase of concentration compared to control, therefore should not 

raise the problem of secondary poisoning.

Conclusion

The present study allowed the assessment of MTE transfer from soil and/or plant to the 

snail H. aspersa and gave original data about the relative contribution of both sources in the 

total MTE bioaccumulation in snail tissues. This study paves the road for further researches 

on the relative importance of the different sources of exposure in terrestrial invertebrates. 

Such data would be of interest to improve the risk assessment procedures for MTE polluted 

sites. The microcosm design used in this work is a simple, cheap and efficient design, which 

could constitute a tool to study the transfer of MTE in a three-link food chain. Indeed, the
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microcosms offer realistic exposure conditions to the snails, contrarily to most of the previous 

experiments in which the rearing design and/or the food were artificial. Moreover, the 

polluted soil used in this study was sampled in the field and is contaminated by a mixture of 

MTE, which is very often the case in field polluted areas. The satisfactorily repeatability of 

both snail growth and MTE bioaccumulation among replicate microcosms is a convincing 

argument for the possible standardisation of this design to evaluate the transfer and effects 

of MTE in food chain.
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Description of the site MTE concentrations (mean ± S.D.) in snail tissues Concentration in soil References
Cd Cu Pb Zn /food

Main remarks
Vicinity of Site 1 (far) 6.0 ± 0.6 46.1 ± 4.0 18.8 ± 8.0 94.7 NDa (Coughtrey
the
Avonmouth
smelting Site 2 24.1 ± 4.1 32.7 ± 7.8 27.5 ± 4.4 166.5 ± 9.0

Sampled in September and Martin 
1976)

work (intermediate) 
Site 3 (close) 64.7 ± 7.6 67.9 ± 10.0 28.6 ± 3.4 412.7 ± 46.4

Vicinity of Site 1 (far) 11.0 ± 5.6 30.4 ± 14.7 24.7 ± 13.9 155.9 ± 55.1 ND (Coughtrey
the and Martin
Avonmouth
smelting
work

Site 2 (close) 52.5 ± 19.2 86.7 ± 24.9 39.0 ± 20.6 403.5 ± 150.6 1977)

Sampling in a car-park of 18.0 ± 4.8 ND 358.1 ± 49.7 2,300 ± 171.4 Mean Cd : Pb : Zn (Beeby and
London (UK) concentrations in Eaves 1983)
NB: concentrations are Dandelion leaves: 6.0 :
given for the similar age- 85.8 : 651.4
class as that of the snails Decline of Pb and Zn
used in the present study with age-class, no

effect on Cd
Vicinity of Unpolluted 4.88 ± 0.62 104 ± 28 5.79 ± 1.06 103 ± 14 ND (Hopkin
the
Avonmouth

site 1989)

smelting 
work and an 1 km from 49.6 ± 10.7 228 ± 43 121 ± 24 418 ± 71
unpolluted 
site (UK)

Avonmouth

Snails
sampled in a 
rural non
polluted site 
and near the 
Avonmouth 
smelting 
work

Non-polluted
site

Polluted site

9.0 ± 2.2

92.2 ± 7.9

193.2 ± 49.6

396.6 ± 61.0

ND

ND

175.8 ± 17.0

924.3 ± 112.4

ND
Sampled in May and 
July
No significant effect of 
season

(Simkiss and 
Watkins
1991)

Sampling in 33 sites in a 
large area of Great-Britain
NB: median value

ND ND Under 
detection 
limits to 411.8

ND Snails exposed from 
millennia to high Pb 
concentrations in their 
environment a higher 
shell:soft tissues Pb 
ratio

(Newman et 
al. 1994)

Rural unpolluted site (Italy) 6.5 43.7 9.4 198.9 ND (Menta and 
Parisi 2001)

aND: no data
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Table 6. Literature data: MTE bioaccumulation (jg.g-1 dry mass) data in H. aspersa snails (whole body) 
exposed in laboratory conditions to contaminated substrate and/or food.

Description of the 
experiment

MTE concentrations (mean ± S.D.) in snail 
tissues

Concentration in food 
or soil

References

Subadult (about 4- 
month old) snails 
exposed to rodent food 
contaminated by CdCl2

Cd
< 0.5 / 8.4 / 33.3 / 38.9 / ND / 137.0 / 98.0

Cd concentration in food:
0 / 10 / 25 / 50 / 100 / 300 / 
1000

(Russell et al. 
1981)

Juveniles (1- or 2-year 
old) sampled in a 
polluted car-park, fed 
agar gels containing 
PbSO4 at different 
concentrations

Pb
131.1 ± 26.2
151.0 ± 38.4
265.8 ± 59.6
331.8 ± 73.1
136.9 ±23.9 (field)

Pb concentration in the diet:
5.2
9.0
33.4
174.5
47.2 (field)

(Beeby 1985)

Snails collected in the Pb Pb 500 |jg.g-1, exposure (Beeby and
field from a non- N-PS / CP S duration (days): Richmond
polluted site (N-P S) 170 ± 24 / 216 ± 16 2 1988)
and from a polluted car- 380 ± 144 / 434 ± 54 4
park in London (CP S), 924 ± 312 / 386 ± 69 8
and fed agar-based 1,040 ± 283 / 676 ± 46 16
food contaminated with 1,095 ± 152 / 705 ± 60 32
PbSO4. Kinetic study. 1498 ± 180 / 984 64

4.2 ± 1.1 / 47.4 ± 5.3 (field) -

Adult snails exposed 
for 3 months to a 
combination of 4 MTE 
at different
concentrations in their 
food (based on agar 
powder)

Cd
7.3 ± 2.9 
6.1 ± 0.7 
6.1 ± 1.7
21.3 ± 7.9 
18.6 ± 8.3

9.8 ± 6.5

Cu Pb
101 ± 35 22 ± 3
98 ± 17 21 ± 5
136 ± 35 167 ± 213
300 ± 53 251 ± 25
308 ± 58 361 ± 135

203±65 156±105

Zn
131 ± 20 
137 ± 34 
246 ± 98 
645± 183 
699 ± 221

452± 183

Cd : Cu : Pb : Zn
Control 0.2 : 15 : 0.4 : 39
MIX1 0.4 : 9 : 16 : 43
MIX2 1.2 : 24 : 99 :136
MIX3 5.4 : 67 : 474 : 446
MIX4 25.8 : 294 : 2275 : 
2,070
MIX5 132.0 : 1320 : 12,700 : 
10,900

(Laskowski and
Hopkin 1996a)

Juveniles (1 month-old) Cd Pb Zn Food - Cd:Pb:Zn (Gomot-de
snails exposed for four Control - 0.16: 0.94 : 137 Vaufleury and
weeks (1) by digestive 1.51 0.41 161.99 S050% - 0.26 : 25.2 : 134 Pihan 2002)
route to food mixed 3.20 1.50 245.95 S075% - 0.32 : 37.6 : 132.5
with different % of 3.86 1.93 251.12 S085% - 0.34 : 42.9 : 131.9
contaminated (S1)or 54.69 17.52 1,158.56 S150% - 5.08 : 420.5 : 1,123
non-contaminated soils 101.52 38.21 3,001.22 S175% - 7.58 : 620.2 : 1,615
(S0) and (2) by dermal 77.91 117.20 3,823.43 S185% - 8.58 : 714.1 : 1,813
route to leachate of S1 Leachate S0
and S0 0.58 0.31 160.51 <0.01 : <0.01 : 0.01

Leachate S1
1.68 1.01 376.76 0.31 : 0.02 : 46.7

Snails exposed to 
increasingly Cd-
contaminated food for 1 
and 2 weeks from 
hatching

Cd
1 week:
0.2 / 24.3 / 99.7 / 83.2
2 weeks:
0.1 / 38.1 / 174.6 / 282.3

Cd concentration
Nominal: 0 / 10 / 50 / 100 
Measured: 0.1 / 13.0 / 54.8 / 
83.2

(Scheifler et al. 
2002a)

Juvenile (1 month-old) Cd Cd concentration (Scheifler et al.
snails exposed to rape Rape leaves: 2002b)
leaves or vegetable 0.7 ± 0.0 / 155.0 ± 38.5 / 360.0 ± 70.5 / 434.8 ± 75.1 0.1 / 38.4 / 93.1 / 177.2
flour increasingly Vegetable flour:
contaminated by Cd 1.9 ± 0.4 / 198.'1 ± 20.4 / 292.0 ± 88.8 / 443.2 ± 38.4 0 / 50 / 100 / 200
Juvenile (1 month-old) Cd Cd (Coeurdassier
snails exposed for 4 1st week 2nd week 3rd week 4th week et al. 2002)
weeks to contaminated Both routes
OECD substrate by 35.3 / 233.1 / 54.4 / 301.1 / 55.3 / 262.2 / 54.4 / 276.8 / 90.6 / 485.6 / 989.9
both dermal and 425.7 455.4 465.3 356.4
digestive route or by 20.7 / 108.7 / 33.9 / 132.4 / 35.8 / 99.3 / 24.6 / 141.8 / Digestive route only
digestive route only 154.7 174.0 212.7 212.7 94.3 / 472.7 / 966.7
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Table 7. Literature data: MTE bioaccumulation (gg.g-1) data in H. aspersa snails coming 
from laboratory rearing and exposed in the field (active biomonitoring).

Description of MTE concentrations (mean ± S.D.) Treatment References
the site / in snail tissues
experiment

Juvenile (2-month Whole body concentrations (Gomot-de
old) H. aspersa 
snails were exposed Cd Cu Pb Zn

Rural site

Vaufleury and 
Pihan 2000)

for 1 month in 0.26 131.9 7.6 186.6
microcosms placed 0.30 198.3 43.5 283.6 Urban site
in differently polluted 
areas: rural site and 0.13 125.7 34.7 298.3 IWD site 1

industrial waste 0.26 145.6 40.4 382.8 IWD site 2
dump (IWD) 1.03 228.7 5.3 703.3 Autochthonous sampled in

IWD site 2
Juvenile (2-month Viscera concentrations (Pihan and
old) H.aspersa Cd Cu Ni Pb Zn Gomot-
snails were exposed

Laboratory rearing
deVaufleury

for 1 month in 2.8 131 2.9 0.6 344 2000)
microcosms placed 6.1 72 2.9 5.8 126 Autochthonous
in an industrial 21.6 206 3.8 32.4 280 Exposed 1,5 year after
waste dumps after 
remediation 2.3 520 1.3 11.5 693 remediation

Exposed 2.5 years 
remediation

after

113



Section V.

Biodisponibilite, transfer! et degradation de l'isoproturon 

(herbicide phenyluree) marquee au 14C dans une chaine 

alimentaire "sol - plante - invertebre"

Cet article est en preparation. Les auteurs sont Renaud Scheifler, Reiner Schroll, Sabine 

Kuhn, Jurgen Ruoss, Annette de Vaufleury, Pierre-Marie Badot et Jean-Charles Munch.

Resume

La biodisponibilite, le transfert et la degradation de l'isoproturon marquee au 14C 

(herbicide phenyluree), sont etudies en microcosme dans une chaine alimentaire constituee 

de trois compartiments : sol - plante (Zea mays) - escargot (Helix aspersa). Trois modalites 

experimentales sont mises en reuvre : l'isoproturon est appliquee a la surface (1) du sol, (2) 

du sol et de la plante et (3) de la plante. Les escargots, introduits dans les microcosmes 

juste apres l'application de l'isoproturon marquee, sont exposes pendant 4 semaines. A la fin 

de l'experience, le 1er cm du sol, les plantes et les escargots sont preleves et l'activite totale 

en 14C est mesuree. L'isoproturon et ses metabolites sont identifies par HPLC. Les residus 

non-extractibles representent 40% de l'activite totale dans les echantillons de sol. Les 

residus extractibles sont constitues de 70% d'isoproturon native, de 11% de monodemethyl- 

isoproturon et de metabolites identifies ou non en plus faibles proportions. L'activite en 14C 

qui subsiste dans les plantes apres les 4 semaines est tres faible. Les analyses HPLC 

suggerent que les residus extractibles dans les echantillons de plante sont constitues de 20 

a 45% d'isoproturon native et de metabolites non identifies. L'activite en 14C dans les 

escargot exposes au sol et a la pante contamines est la plus forte. Elle est proche de celle 

mesuree dans les escargots exposes au sol contamine et est 8 fois superieure a celle 

mesuree dans les escargots exposes a la plante contaminee. La nature et/ou la proportion 

des residus extractibles dans les echantillons d'escargots varient en fonction de la modalite 

d'exposition mais egalement entre replicas d'une meme modalite; mais sont principalement 

constitues par des metabolites non identifies. Les microcosmes utilises dans cette 

experience ont permis de demontrer le transfert de l'isoproturon dans cette chaine 

alimentaire a trois compartiments et devrait permettre d'etudier le transfert d'autres polluants 

organiques.
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Bioavailability, transfer and degradation 

of 14C-labelled isoproturon (phenylurea herbicide) 

in a soil - plant - invertebrate food web

Abstract

Bioavailability, transfer and degradation of 14C-labelled isoproturon, a phenylurea 

herbicide, were studied in microcosms in a three-link food web "soil - plant (Zea mays) - 

snail (Helix aspersa)". Three experimental modalities were used: isoproturon was applied (1) 

on soil surface, (2) on soil and plant surfaces or (3) on plant surface only. Snails were 

introduced in the microcosms just after application and exposed for 4 weeks. At the end of 

the experiment, first cm soil layer, plants and snails were sampled and analysed for total 14C 

activity. Isoproturon and its metabolites were identified by HPLC. Non-extractable residues in 

soil represented 40% of the total activity. Extractable residues were 70% native isoproturon, 

11% monodemethyl-isoproturon and other identified and non-identified residues in smaller 

proportions. The 14C activity that remained in plant tissues after the 4 weeks of experiment 

was very low. HPLC analyses suggest that extractable residues in plant were constituted by 

20 to 45% of isoproturon and non-identified residues. 14C activity in snails exposed to plant 

and soil contaminated was the highest, close to that measured in snails exposed to soil 

contaminated only and 8 times higher than that measured in snails exposed to plant 

contaminated only. The nature and/or the proportion of the extractable residues in snails 

varied among and within the experimental modalities but they were mainly constituted by 

non-identified metabolites. This original experimental design allowed demonstrating the 

transfer of isoproturon in this three-link food chain and paves the road for further studies on 

organic pollutant transfer.

Introduction

Herbicides are widely used as an integral component of agricultural practices. Nowadays, 

they represent even the most widely used pesticide in agriculture worldwide both in terms of 

the volumes used and the areas treated (Conacher and Conacher 1986; Freemark and 

Boutin 1995). There are several concerns relating to the impacts of their use as 

contamination of soils, surface and ground waters, effects on non-target organisms and 

transfer in food chains and the potential subsequent impact on human health (contamination 

of food and/or drinking water).

The evaluation of the bioavailability of herbicides applied to soil and plants and their 

transfer from these compartments to next links of terrestrial food chains is therefore an
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important purpose in ecotoxicological studies. Most of studies dedicated to the bioavailability 

and the transfer of herbicides from soil and/or plant to non-target organisms concerned soil 

micro-organisms and earthworms (Meharg 1996, Gevao et al. 2001). Among soil organisms, 

however, earthworms do not constitute the only component that may be endangered by 

exposure to herbicides and that may represent a risk of transfer in food chain. Indeed, other 

organisms like terrestrial snails are also preys for many predators, invertebrates (carabid or 

staphylinid beetles) and vertebrates (birds like thrushes or mammals like hedgehog). Some 

terrestrial snail species are also eaten by human. As surface-dwelling detritivorous and 

herbivorous organisms, snails as biomonitors of pollution by herbicides present also the 

advantage, contrarily to earthworms, to reflect the contamination of soil and plant.

Therefore, the main aims of this study were to evaluate the bioavailability and the transfer 

of a widely used phenylurea herbicide, isoproturon, from soil and plant to the snail Helix 

aspersa. This herbicide was classified as nocuous for the environment (The Royal Society of 

Chemistry 1994) and exhibits mutagenicity (at least in plants, Badr and Elkington 1982) and 

potential hepatocarcinogenicity in mammals (Hoshiya et al. 1993). This snail species, which 

inhabits a broad range of ecosystems, was chosen because it belongs to human diet.

Even though it is well known that soil invertebrates, particularly surface dwelling and soft- 

bodied organisms like snails, are exposed to soil and plant contamination, very few studies 

are devoted to the transfer of organic compounds in invertebrate fauna and examined the 

different sources of exposure, which may be relevant in organism intoxication (plant and/or 

soil and relative contribution). Studies on earthworms considered only soil contamination 

(Gevao et al. 2001; Meharg 1996). Studies on herbivorous invertebrates like crickets 

considered soil (Paine et al. 1993) or plant exposure source (Deml and Dettner 2001) but we 

could find only one study that considered both sources in the same experiment (Sousa et al. 

2000). Therefore, the secondary aim of this work was to evaluate the relative contribution of 

soil and plant contamination in the transfer of the herbicide to the snail.

Very few data exist on the metabolisation of herbicides in terrestrial invertebrates. One 

example is the study of Deml and Dettner (2001), in which the hypothetical metabolic 

pathways of 2,4-D in a caterpillar (Eupackardia calleta) was proposed. Such investigation is 

though of importance since, in some studies in which the organic compound was labelled 

with 14C, it was not possible to know whether the radiocarbon activity detected in the 
organism tissues corresponded to 14CO2 from complete parent compound degradation or a 

(still toxic ?) metabolite (Gevao et al. 2001). Metabolisation data would be of interest to check 

the potential toxicity of the radio-labelled compound for the studied organism itself but also 

for its predators, in a food web transfer point of view. Thus, the last objectives of this study 

were to determine the nature of the residues found in the snail tissues.
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Materials and methods

Chemicals. 14C-labelled isoproturon was purchased from IIM (International Isotopes 

Munich). Main physico-chemical properties of isoproturon are given in the Figure 1. The

specific activity was 1.855 1 09 mCi.^g-1. All solvents and other compounds used for the

extractions and preparation of standards and samples were of pesticide grade. The 

scintillation and sample oxidizer cocktails were obtained from Canberra Packard.

Common name: ISOPROTURON 

(CH3)2HC NHCON(CH3)3/2

Chemical formula: C12H18N2O

IUPAC name: 3-(4-isopropylphenyl)-1,1-dimethylurea

Solubility (g.m-3): 65 (22°C)

Log Kow: 2.25 

H (Pa m3 mol): 1.24 x 10-5 

T50 (soil): 21 days

FIGURE 1. Names, structure and main physico-chemical 
properties of Isoproturon

Experimental organisms. Juvenile brown garden snails (Helix aspersa aspersa Muller) 

were obtained from our standardised laboratory rearing and descended from a strain 

collected in the region of Cavaillon (France). The individuals were aged 1 month and 

weighed 1.01 ±0.13 g (fresh mass). The potential effect of isoproturon (and/or radioactivity)

on snail growth was assessed by weighing the snails at the beginning and at the end of the 

experiment.

Experimental designs. Thirteen stainless steel microcosms (15 cm diameter and 30 cm 

high) based on those developed and described by Schroll et al. (1994) were used (Figure 2). 

Each microcosm contained 4.5 Litres of homogeneous soil. In each microcosm, a maize 

seed (Zea mays) was planted. After 1 month of cultivation (May 2001), 14C-labelled 

isoproturon was applied, depending on three modalities and with 4 replicate-microcosms for 

each modality. In modality 1, isoproturon was applied on the soil surface only; in modality 2, 

isoproturon was applied on both plant and soil surfaces and in modality 3, isoproturon was 
applied on plant surface only. No isoproturon was applied in the last microcosm, which was 

used as a control for growth assessment. With the modalities 1 and 3, snails will be exposed 

to soil or plant to study each exposure route separately although, in modality 2, snails were 

exposed in the more ecologically relevant situation, i.e. where both compartments of the
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ecosystem are contaminated. This last modality will allow to check whether the 2 exposure 

routes are additive. 14C-lsoproturon was homogeneously applied with a brush on the entire 

surface of all leaves of the maize plants and/or on all soil surface. In the following three hours 

after application, five snails were added to each microcosm. A lid made of a PVC structure 

and a glass fibre netting (mesh size: 1 mm) was securely fitted over the top of the 

microcosms to avoid escape of snails (Figure 2). Snails were then exposed for 4 weeks 

(June 2001) in the microcosms, which were placed in an outdoor but covered (thus protected 

against rain) place. Soil of each microcosm was carefully watered with 100 or 200 ml of 

deionised water each 2 or 3 days (depending on the whether) during the whole experiment 

(plant cultivation as well as snail exposure).

Plastic top to avoid 
rainwater

Top (PVC structure with 
glass-fibre netting, mesh 
size: 1 mm)

Stainless steel microcosms 

Glass bottle for lixiviates

Figure 2. Microcosm design containing each one maize (Zea mays) plant and 5 (Helix asperse)
snails

Soil. Surface soil was collected from a farm close to Munchen (Germany). The soil was 

air-dried, passed through a 2 mm sieved, and stored at 4°C for less than 14 days prior to the 

start of the experiments. Main physico-chemical properties of the soil are: pH: 6.2, organic 

carbon: 1.2%, clay: 10%, silt: 25% and sand: 65%.

Sample preparation. At the end of the 4-week experiment, soils were defrosted, 

prepared and analysed as shown on the Figure 3. After defrosting, plant samples were 

ground in a mortar with Na2S04 and sea sand in a plant sample:Na2S04:sand mass ratio of 

1:4:2. The obtained powder was used for analysis as shown on the Figure 3. After defrosting, 

snails were removed from their shells and the bodies were separated into 2 parts: the viscera 

(i.e. digestive tract, digestive gland, kidney, heart, gonad and albumen gland) and the foot 

(i.e. the rest of the body corresponding to muscular sole, mantle edge, oesophagus, salivary 

glands, anterior part of the genital system and ovispermiduct). Since preliminary radioactivity 

(RA) counts showed that RA was extremely low in the foot compared to that measured in the
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viscera, we only used viscera in further analysis. Moreover, to have enough RA for HPLC 

analysis, we pooled the viscera of the 5 snails of each microcosm. Pools of snail viscera 

were then prepared in the same way than plant samples (Figure 3).

72h air-dried 
Stored at -20°C

Sacrificed and 
stored at -20° CStored at -20°C

Defrosted Defrosted

Shell removed 
Body cut into 2 parts 

Viscera pooled

>! Accelerated Solvent Extraction

! Combustion *

Passage through the 
Solid Phase Extraction column

RA count r

Column elution

HPLC analysis

snails

Ground
sample

Plant material

Ground sample

Fi rst cm soil layer

Extractable residues

E2
Retained
residues

E1
Non-retained

residues

NE
Non-extractable

residues

Defrosted 
24h air-dried 
2 mm sieved 

sample

FIGURE 3. Schematic diagram of sample preparation and extractions and analysis performed.

Accelerated Solvent Extraction (ASE) and Solid Phase Extraction (SPE). Soil, plant 

and snails samples were extracted using the ASE technique (Dionex ASE 200, solvent: 

methanol, temperature: 90°C, pressure: 100 bars, 5 extraction cycles). Methanol was 
removed from ASE extracted samples using a rotavapor to a volume of about 1 ml, then the

119



samples were diluted with deionised water to a volume of 300 ml. After conditioning a 200 

mg Bondelut C-18 cartridge (Varian, Harbor City, CA, USA) by loading sequentially 10 ml of 

methanol and 10 ml of deionised water, the 300 ml samples were passed through the 

cartridge. Cartridges were dried with a nitrogen stream and eluted with 10 ml of methanol. 

The volume of the eluted samples was reduced to about 0.1 ml with a rotavapor and a 

nitrogen stream. Sub-samples of around 30 ^l were injected in HPLC analysis.

HPLC analysis. HPLC was performed with a liquid chromatograph with a UV (Merck 

Hitachi L-4250 UV-VIS detector) and a 14C-detector (PHLC Radioactivity Monitor LB 506 C- 

1). The stationary phase was a LiChrosphere 100 column (RP-18[5^m]) which was run with a 

mobile phase of water/acetonitril (gradient program from 95% water and 5% acetonitril to 

40% water and 60% acetonitril and backwards). The chromatographic run time was 35 

minutes. The qualitative peak identification was done by comparing the retention times (Rt, in 

minutes) for the sample peaks with those for reference substances and the quantitative 

determination by radioactivity counting on the 14C-detector. Retention times obtained in these 

conditions were 13.2 for 2-hydroxy-monodesmethyl-isoproturon, 19.0 for didesmethyl- 

isoproturon, 20.1 for monodesmethyl-isoproturon, 21.4 for isoproturon, 23.1 for 4- 

isopropylanilin.

Combustions. Soil and snail samples, after adequate preparation (Figure 3), were 

combusted with a Packard Oxidizer 306. 14CO2 from the total combustion of the sample are 

automatically trapped in the alkaline solution "Carbosorb” and automatically mixed with the 

Scintillation cocktail Premablend (2:3, v:v).

Radioactivity counting. Radioactivity was counted with a Packard Scintillation counter 

Tri-Carb 1900 TR.

Statistical treatments. Differences in 14C activity among treatments were assessed with 

non-parametric tests: the Mann-Whitney U test for 2 groups and the Kruskal-Wallis test for 

more than 2 groups (Sokal and Rohlf 1997). In the latter case, a multiple comparison test 

was used to find which group(s) differed from which other(s) (Sokal and Rohlf 1997). Chi- 

square test was used to assess the differences in the proportions of 14C activities (non- 

extractable residues, extractable residues E1 and E2) in snail tissues from the different 

experimental modalities.
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Results and Discussion

Effect of 14C-labelled isoproturon on snails. No mortality occurred during the 4 weeks 

of the experiment whatever was the experimental modality. The application of 14C-labelled 

isoproturon did not exert significant toxic effect on snail growth (on the considered exposure 

duration) since no differences were found in snail fresh mass, neither between control and 

exposed groups, nor among exposed groups (data not shown). Snail fresh mass decreased 

from 5 to 10% in all groups, suggesting that the conditions in microcosms were not optimal 

for growth. To our knowledge, toxicity of this herbicide was never studied in terrestrial 

molluscs. The absence of acute toxicity on growth is in agreement with however to a recent 

review on the impacts of agricultural herbicides on terrestrial wildlife, which shows that 

herbicides are usually not acutely toxic to soil organisms (except TCA and monuron at very 

high concentrations and some triazine herbicides)(Freemark and Boutin 1995).

Fate of isoproturon in soil. Soil samples were combusted before and after ASE 

extraction, which allowed calculating the respective proportion of bound residues (i.e. non- 

extractable, according to the definition used in Burauel and Fuhr (2000) and Gevao et al. 

(2000)) and extractable 14C-labelled residues in the total soil 14C activity after 4 weeks of 

experiment (Fig. 4). Since no statistical differences were found in 14C activities between soils 

from modality 1 and 2, the values of the 8 soils were grouped in Fig. 4. The proportion of 

non-extractable residues was 40%, which is well within the values of 30 to 65% found by 

Pieuchot et al. (1996) and 55% found by Perrin-Ganier et al. (2001).
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FI GURE 4. Total, extractable and non-extractable 14C activity in soil samples from modalities 1 and 
2. Bars represent standard deviation associated with means (n = 8).
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No differences in chromatograms of soils from modality 1 or 2 were observed; therefore, 

data were pooled in Table 1 and following discussion is valid for soils from both modalities. 

Among soil 14C-residues extracted after 4 weeks of experiment, native isoproturon remained 

the most abundant compound found, with around 70% of the total extractable 14C-activity 

(Fig. 5. a., Table 1). The main metabolite was monodemethyl-isoproturon, which represented 

11.3% of the extractable activity. Three other identified metabolites, monodemethyl hydroxyl- 

isoproturon, didemethyl-isoproturon and isopropyl-aniline, were detected but in much lower 

proportion, less than 1% for each of them (Fig. 5. a., Table 1). Five non-identified metabolites 

were found, for which retention times were 14.2, 15.3, 18.0, 24.7 and 27.2 min., respectively 

(Fig. 5. a., Table 1). Two of them could correspond to impurities detected at 14.5 and 24.6 

min. in the commercial 14C-labelled isoproturon used in this experiment (Table 2).
CTS

a.1000"

Isoproturon

800 " (CH3)2HC^J^-NHCONH(CH3) 

M o nodemethy l-iso proturon

NH600 " (CH3)2HOC^^>-NHCON 

Didemethyl-isoproturon \
Isopropyl-aniline

400 "
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FIGURE 5. a. Radio-HPLC analysis of extractable residues of 14C-labelled isoproturon in soil (from 
modality 2) after 4 weeks of experiment. b. Radio-HPLC analysis of extractable residues in snails (from 
modality 2) after 4 weeks of exposure.
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TABLE 1. Proportion of isoproturon metabolites in soil samples, 4 weeks after 
14C-labelled isoproturon application.

Retention 
time (min.)

Identification Mean ± standard 
deviation (%, n = 3)

13.2 Hydroxy-monodemethyl-isoproturon 0.5 ± 0.3

14.2 Non-identified 4.8 ± 2.5

1 5. 3 Non-identified 5.6 ± 0.3

18.0 Non-identified 2.0 ± 0.9

19.0 Didemethyl-isoproturon 0.2 ± 0.3

20.1 Monodemethyl-isoproturon 11.3 ± 1.4

21.5 Isoproturon 68.4 ± 2.1

23.1 Isopropyl-aniline 0.3 ± 0.2

24.7 Non-identified 4.0 ± 0.1

27.2 Non-identified 2.6 ± 1.3

TABLE 2. 14C-activity of commercial isoproturon used in the experiment.

Retention 
time (min.)

Identification % (count)

1.95 Non-identified 0.18 (636)

13.02 Hydroxy-monodemethyl-isoproturon 0.32 (11332)

14.47 Non-identified 0.27 (957)

17.03 Non-identified 0.04 (154)

19.25 Didemethyl-isoproturon 0.19 (674)

20.02 Monodemethyl-isoproturon 0.33 (1178)

21.23 Isoproturon 95.97 (339160)

23.47 Isopropyl-aniline 0.04 (146)

24.58 Non-identified 2.63 (9296)

26.1 Non-identified 0.02 (68)

The large predominance of the native isoproturon over the 14C activity was also observed 

in 3 agricultural soils after 4 weeks of incubation (Pieuchot et al. 1996). In this latter study, 

the authors found that 70 to 85 % of the extracted 14C activity corresponded to native 

isoproturon and that the main metabolite in 2 of the 3 soils studied was the monodemethyl- 

isoproturon, as in our study. This metabolite is quantitatively the main metabolite according 

to Fournier et al. (1975) and Gaillardon and Sabar (1994) and is the first to appear during 

isoproturon degradation in soil (Bohnenkamper et al. 1994; Mudd et al. 1983).

An accurate mass-balance could not have been calculated in our experimental design 

thus mineralization rate was not assessed. Pieuchot et al. (1996) showed that the 

mineralization of isoproturon in 3 different agricultural soils ranged from 5 to 20 % depending 

on the soil type, for 1 month of incubation. In another study, dealing with the effects of 

sludge-amendment or nutrient addition on the biodegradation of isoproturon, Perrin-Ganier et
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al. (2001) showed that 5 to 11% of the initial applied radioactivity was released within 60 

days of incubation in a brown agricultural soil, the extent of release depending on the 

treatment with sludge or nutrient. Therefore, the mineralization may be estimated to be within 

a 5 to 20% range in the agricultural soil used in our study.

14C-activity in plant tissues. For technical reasons (oxidizer spirals were broken after the 

combustion of very few samples), it was impossible to combust plant samples, then to 

measure the total 14C activity in plant tissues. Extraction of the samples by ASE was 

extremely difficult and the "maize - sea sand - Na2SO4" matrix created many background 

signals on chromatograms. Three samples could however been analysed by HPLC. 

Radioactivity in the 3 injected samples was very low, suggesting that radioactivity initially 

applied on the leaves was quickly removed from the leaves. Two main hypothesis may 

explain this phenomenon: (1) radioactivity applied on 1-month old leaves could have been 

"diluted" by leave growth and (2) volatilisation of residues could have been much higher on 

plant surface than on soil surface (maybe due to a higher temperature on the upper part of 

the microcosms). Chromatograms suggested that native isoproturon represented 20 to 45% 

of the extractable residues. Four non-identified metabolites were found. Further studies are 

needed to assess the fate of the herbicide deposited on leave surfaces in order to improve, 

in a risk assessment purpose, the knowledge of the exposure of herbivore organisms that fed 

on contaminated leaves.

Bioavailability of isoproturon residues in snails. Radioactivity detected in snail tissues 

with regard to experimental modalities is presented in Fig. 6. a. In this figure, the total 14C 

activity and the activity of non-extractable and E1 and E2 residues are presented (Fig. 6. a.).

A clear transfer of isoproturon residues from soil and/or plant to snail tissues was 

observed. Total activity in the tissues of snails from modality 2 was higher (but non 

significantly) than that measured in snails from modality 1 and was more than 8 times higher 

than that in snails from modality 3. The difference was not significant (multiple comparison 

test following Kruskal-Wallis test > 0.05) between snails from modalities 1 and 3, although 

the activity was nearly 7 times higher in snails from modality 1.

Bioaccumulation factors (BAFs) could have been calculated for the modality 1 only since 

modality 2 had 2 sources of exposure and radioactivity in plant tissues in modality 3 could 

not have been calculated. As 14C-activity in snail tissues is expressed in fresh mass, we used 

the average water content of H. aspersa viscera (80%, Gomot 1997) to calculate the 

theoretical 14C-activity in dry mass. The activity is 1.6E-04 mCi.g-1, which gives a BAF of 3.0. 

This BAF is intermediate between those found in Apporectodea longa exposed to isoproturon 

(Gevao et al. 2001). Indeed, in this latter experiment, the BAF was 0.8 in earthworms
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exposed to soil containing only bound residues and 6.2 in animals exposed to freshly spiked 

soils.
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FIGURE 6. a. Concentration of 14C activity in snail tissues according to the 
experimental modality. Bars represent standard deviation associated with 
mean (n= 3 or 4 pools of 5 snail viscera). b. Proportion of the different forms 
of 14C activity in snail tissues according to the experimental modality.

This high transfer of residues from soil to snails may be explained by the high proportion 

of extractable residues, which are usually considered as readily bioavailable (Gevao et al. 

2000; Gevao et al. 2001). Bound residues, which were shown to be also bioavailable, to a 

certain extent, to microorganisms, plants and annelids (Gevao et al. 2000; Gevao et al. 

2001), should however not be neglected. We cannot know, in our experiment, whether bound

125



residues were bioavailable to snails but one can hypothesise that snails can access the 

pollutants in both the solution and solid phases of the soil by ingesting and affecting 

desorption as the soil pass through the gut, as it was suggested for earthworms (Gevao et al. 

2001).

Another uptake route could also be involved in the transfer of isoproturon residues in 
snails. Indeed, some data suggest that the cutaneous route could be important, maybe more 

important than digestive one, in the expression of the toxicity of dimethoate on H. aspersa 

snails (Coeurdassier et al. 2002). Indeed, for similar concentrations, the toxicity of this 
insecticide via the substrate was higher than via the food on the 3 studied endpoints 

(acetylcholinesterase and carboxylesterase activities and snail growth).

Identification of 14C activity in snail tissues. The concentrations of the different 
activities are given in the Fig. 6. a. and the relative proportions are presented in the Fig. 6. b. 

Snails from modalities 1 and 2 showed very similar proportions although proportions in snail 

from modality 3 were relatively different. Proportions of non-extractable residues were 

consistent in all groups and represented 17 to 20% of the total radioactivity in snail tissues. 
The differences lied mainly in the proportions of extractable residues. The proportion of E1 

residues was significantly higher (48%) in snails from modality 3 than in snails from 

modalities 1 and 2 (25 and 26%, respectively). These residues could partly correspond to 

isoproturon conjugates (Dr U. Dorfler, Comm. Pers.). Since conjugation is the second phase 

of biochemical detoxification processes of organic compounds, present results suggest that 

isoproturon and/or metabolites were actively detoxified by snails. Further researches are 

however needed to confirm these findings, by, for instance, determining accurately the 

nature of theses residues or by assessing the activities of xenobiotic-metabolising enzymes 

(particularly those involved in conjugation processes like glutathione S-transferase), as it was 

recently done in H. aspersa snails exposed to atmospheric naphthalene (Ismert 2000). The 

differences in the proportions E1 and E2 residues between modalities 1 and 2 and modality 3 

suggest that differences in detoxification occurred depending on the snail exposure.

Extractable residues E2 were analysed by HPLC (Fig. 5. b.). Radioactivity levels were 

enough to perform analyses in good conditions for snails from modalities 1 and 2. By 
contrast, the radioactivity was too low in snails from modality 3 and the snails from all 4 

replicate-microcosms were pooled to be analysed. In these snails, HPLC results suggest that 

extractable residues were constituted by around 35% native isoproturon and by 2 non- 

identified metabolites, whose retention times were 13.3 and 14.4, respectively. In snails from 

the modalities 1 and 2, results were not consistent, neither between modalities, nor within 

each modality. Isoproturon was not found or found in very low amount (1%) in all samples, 

except one in which isoproturon represented 30% of the extractable activity. A peak whose 

retention time was 14.4 was found in all samples and accounted for 43 to 66% of the total
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extractable activity (Fig. 5. b.). However, this retention time corresponds to an impurity that 

was found in the commercial isoproturon used in the experiment (Table 2). Another peak 

(retention time around 13.3) was found in all samples and accounted for 6 to 30% of the total 

activity (Fig. 5. b.). This peak may correspond to hydroxy-monodemethyl-isoproturon. Some 

other non-identified metabolites were found in lower proportions in snail tissues. The HPLC 

data suggest that isoproturon is quickly degraded in the viscera of snails exposed in 

modalities 2 and 3. The only identified metabolite found in the tissues was the hydroxyl- 

monodemethyl-isoproturon, which is known to be one of the first steps of the major pathway 

of degradation isoproturon in soils (Perrin-Ganier et al. 2001; Pieuchot et al. 1996). We 

cannot know, however, if this metabolite was taken up from the soil or if it is was metabolised 

by snail itself. We could not find any study on the identification of isoproturon metabolites in 

another animal organism for comparison.

This original experimental design allowed studying the bioavailability, the transfer and the 

degradation of a widely used organic compound, the phenylurea herbicide isoproturon, in a 

terrestrial three-link food web. The study shows a clear transfer of isoproturon residues from 

soil and/or plant to the snail tissues. Presence of high proportions of residues that could be 

conjugates and the absence of native isoproturon in almost all snails suggest that these 

gastropods actively detoxify the isoproturon and/or its residues. The present design could be 

further used to study the transfer of more persistent and/or more toxic compounds (persistent 

organic compounds like polychlorinated biphenyls or dibenzo-p-dioxins) in food webs.
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Section VI.

Transfert de Cd, Cu, Ni, Pb et Zn depuis des sols forestiers 

amendes par des boues de station d'epuration 

vers l'escargot Helix aspersa : etude en microcosmes in situ

Cette experience a fait l'objet d'un article sous presse dans la revue Environmental 

Pollution. Les auteurs sont Renaud Scheifler, Mohammed BenBrahim, Annette Gomot-de 

Vaufleury, Jean-Michel Carnus et Pierre-Marie Badot.

Resume

Des escargots juveniles Helix aspersa exposes en microcosmes in situ ont ete utilises 

pour evaluer le transfert de Cd, Cu, Ni, Pb et Zn depuis des sols forestiers amendes par des 

boues de station d'epuration liquides ou compostees. Les concentrations et les quantites en 

Zn dans les tissus des escargots exposes aux boues liquides et compostees sont 

significativement superieures aux temoins, apres 5 et 7 semaines d'exposition, 

respectivement. Les tendances sont moins nettes pour les autres elements trace metalliques 

(ETM). Ces resultats montrent que le Zn, parmi un "cocktail" d'ETM provenant 

d'amendements, represente la principale preoccupation en terme de risque de transferts 

dans les chaines alimentaires et d'empoisonnement secondaire. Les microcosmes utilises 

dans cette experience se sont reveles bien adaptes a des etudes de bioindication de 

relativement long terme (environ 2 mois) avec des escargots H. aspersa comme 

bioindicateur. Ces derniers ont rapidement reflete les variations des concentrations en ETM 

dans leur environnement immediat. La presente etude fournit donc un outil simple et efficace 

permettant d'evaluer la biodisponibilite et le transfert des ETM.
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“Capsule”: Helix aspersa snails exposed in field microcosms were used to evaluate metallic trace elements transfer from
/br&yf joz/ amemaW wzf/z compoafeaf aW sewage

Abstract

Juvenile Helix aspersa snails exposed in field microcosms were used to assess the transfer of Cd, Cu, Ni, Pb and Zn from forest 
soils amended with liquid and composted sewage sludge. Zn concentrations and contents were significantly higher in snails exposed 
to liquid and composted sludge after 5 and 7 weeks of exposure, when compared with control. Trends were less clear for the other 
metals. Present results show that Zn, among the cocktail of metallic trace elements (MTE) coming from sewage sludge disposal, 
represents the principal concern for food chain transfer and secondary poisoning risks. The microcosm design used in this experi­
ment was well suited for relatively long-term (about 2 months) active biomonitoring with H. aspersa snails. The snails quickly 
indicated the variations of MTE concentrations in their immediate environment. Therefore, the present study provides a simple but 
efficient field tool to evaluate MTE bioavailability and transfer.
© 2002 Elsevier Science Ltd. All rights reserved.

Keywords: Active biomonitoring; Metallic trace elements; Bioavailability; Invertebrate; Risk of secondary poisoning

1. Introduction

The annual production of municipal sludge in France 
is estimated at 850 000 dry tonnes and this quantity is 
expected to increase in the next few years ( + 30% until 
2005; IFEN, 2001). Sludge production will also increase 
in other countries (Bruce et al., 1999; McGrath et al., 
1999). In France, about 60% of sewage sludge is land 
applied, mainly to agricultural soils (IFEN, 2001). This 
recycling strategy is cost-effective compared with incin­
eration and may constitute a valuable source of organic 
matter and inorganic nutrients for plants (Hegstrom 
and West, 1989; McGrath et al., 1999). However, 
because of the risk of MTE transfer from amended soils

* Corresponding author. Tel. +33-381-665-709; fax. + 33-381-665- 
797.

E-mail address: annette.devaufleury@univ-fcomte.fr
(A. Gomot-de Vaufleury).

to crops and food chains, the disposal of sewage sludge 
on agricultural land is less and less accepted by farmers 
and the public at large.

Application of sewage sludge on forested land could 
therefore constitute a pertinent alternative, especially 
for intensive forestry and on sites where maintenance or 
restoration of soil fertility is required.

However, while many studies have focussed on the 
fate and effects of MTE in agricultural amended soils, 
few reports exist on amended forest ecosystems. The 
direct transposition of results obtained with agricultural 
areas to forested ones is limited due to the physico­
chemical characteristics and functioning of the two 
soils/ecosystems. In particular, the lower pH of forest 
soils compared with agricultural ones could dramati­
cally increase MTE availability (Romkens and Salo­
mon, 1998).

Moreover, French legislation explicitly states that 
sewage sludge application on forest land should not

0269-7491/03/$ - see front matter © 2002 Elsevier Science Ltd. All rights reserved. 
PIT 80269-7491(02)00333-0
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constitute a risk to human activity (leisure activities 
including hunting, picking, sport...) and should not 
lead to excessive accumulation of undesirable sub­
stances in soil or contamination of wildlife (Journal 
Officiel, 1997, 1998). Evaluation of MTE mobility, 
bioavailability and transfer to vegetation or fauna in 
forest amended ecosystems is therefore needed.

The few studies on forest amended ecosystems focus­
sed mainly on game species—a potential source of 
human contamination—and rodents (Hegstrom and 
West, 1989). In these studies, wild animals were sampled 
and their tissues were analysed for MTE concentrations. 
However, in most cases, the age of the sampled organ­
isms and duration of exposure to the contaminants, 
could rarely be determined accurately. This is a limiting 
factor for the accurate evaluation of MTE bioavail­
ability and transfer. Moreover, large species such as 
game and rodents have a high mobility and thus are not 
proper indicators of contamination on a small spatial 
scale (Smith and Rongstad, 1982).

Rather than these passive biomonitoring studies, 
active biomonitoring techniques could constitute mean­
ingful methods to overcome this bias. In such experi­
ments, animals of known age (usually coming from 
standardised laboratory rearing) are exposed to amen­
ded or control soils in microcosms. After a given period 
of exposure, tissues of the exposed animals are analysed 
to determine pollutant concentrations. These results 
allow the characterisation of the bioavailability and 
transfer of pollutants, taking into account environ­
mental conditions, physiological (age, sex of the 
organisms...) and ecotoxicological parameters (expo­
sure duration). Moreover, such methods could be stan­
dardised to constitute a useful tool for in situ risk 
assessment purposes.

For such approaches, terrestrial gastropods offer many 
advantages as model animals. Since they are herbivorous 
and detritivorous organisms, snails are exposed to both 
soils and plants and integrate these two routes of expo­
sure. Among terrestrial gastropods, Helix aspersa snails, 
whose biology and ecology are well known (Cain, 1983; 
Barker, 2001), are macroconcentrators for several 
metals (Ballinger, 1993) and one of the most commonly 
used species in ecotoxicological laboratory experiments 
(Russell et al., 1981; Laskowski and Hopkin, 1996a,b; 
Gomot, 1997; Gomot-de Vaufleury, 2000). H. aspersa 
snails have also been used as MTE bioindicators in 
polluted areas in passive (Beeby and Eaves, 1983; Beeby 
and Richmond, 1998; Pihan and Gomot-deVaufieury, 
2000) as well as active (Gomot-de Vaufleury and Pihan, 
2000) biomonitoring studies.

The aim of this work was to evaluate MTE transfer in 
forested areas amended with composted and liquid 
sewage sludge, using an active biomonitoring method 
with Helix aspersa juvenile snails exposed in field

2. Materials and methods

2.1. Experimental site

The experiment took place in a pine (Pinus pinaster 
Ai't) plantation located in the council forest of Ychoux 
(Landes departement), located 60 km southwest of Bor­
deaux, France. The climate is oceanic, mild (annual 
average temperature: 12 °C) and wet (annual average 
precipitation: 1000 mm). Trees were planted in lines 
distant of 4 m. On each line, trees were planted every 1.6 
m. Between lines, the vegetation was mainly made of 
herbaceous species, dominated by the Moor grass 
Molinia ccentlea and several heather (Erica sp.) species. 
In autumn 2000, three 1000 m2 plots were delimited in 
the plantation: one was amended with a composted 
sludge (CoSl), another with a liquid sludge (LiSl) and 
the last plot was a control and received no amendment 
(Ctrl).

2.2. Soil and sludge physico-chemical characteristics

The soil texture (Table 1) was characterised by a very 
high percentage of sand (>94%) showing the filter nat­
ure of the soil. The physico-chemical characteristics 
(Table 1) of this soil included very low pH and Cationic 
Exchange Capacity (CEC), a strong deficiency in P and 
low exchangeable Ca, Mg and K, characteristic of low 
fertility. The very low concentration in MTE is due to 
the filter nature of the soil and the sandy origin of the 
parent rock. Concentrations for all studied elements are 
lower than average concentrations reported for French

Table 1
Physico-chemical characteristics of the soil top layer (0-20 cm). 
Mean ± standard deviation

Clay.% 3.5
Silt.% 2.0
Sand.% 94.5
Organic matter, g kg-1 27.103=10.79
PHwater 4.3 ±0.2
P205 Olsen, g kg-' 0.01±0.01
CEC Metson. cmol kg-' 4.36 =b 1.96
C. g kg"' 15.76 =b 6.26
N. g kg-' 0.67±0.29
C/N 23.8 ±1.3
P (P2O5) total,% 0.01 ±0.00
K.% 0.34±0.04
Exchangeable K. cmol kg-' 0.03 ±0.01
Ca.% 0.02±0.00
Exchangeable Ca. cmol kg-' 0.20±0.00
Mg.% 0.02±0.00
Exchangeable Mg. cmol kg-' 0.05±0.02
Fe.% 0.10±0.02
Cd. mg kg"' 0.02±0.00
Cu. mg kg-' <2
Ni. mg kg-' <2
Pb. mg kg-' 5.76±0.32
Zn. mg kg"' 4.36±0.44

microcosms.
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unpolluted soils (Baize, 1997) and correspond to values 
for which amendments of sludge are fully justified.

The liquid sludge came from the sewage treatment 
plant of Ychoux city and the composted sludge came 
from a composting plant located in the region. Both 
sludge were manually applied (to ensure homogeneity of 
application) at a rate of 3 t of dry matter per hectare. 
This rate is in agreement with the French regulations 
(Journal Officiel, 1997, 1998), which allow 30 t of dry 
matter per hectare over 10 years. Characteristics of 
composted and liquid sludge are presented in Table 2. 
Data for both sludge were obtained from a sample 
constituted by sub-samples of 1 1 that were taken every 2 
h during the day of spreading. Concentrations of Zn, 
Cu, and Cd in liquid sludge are lower than in the com­
posted one and the opposite holds for Cr, Ni and Pb 
concentrations. For both sludge, MTE concentrations 
are far lower than the maximum authorised values for 
soil amendment (Journal Officiel, 1998).

2.3. Microcosms

In each of the three 1000 m2 plots, three replicate 
stainless steel microcosms (diameter 0.25 m, 0.25 m 
high) were randomly placed (Fig. la). A stainless steel 
netting (mesh size: 10 mm) was securely fitted over the 
top of the microcosm to avoid escape of the snails and 
to protect them against predators (birds, carnivorous 
mammals; Fig. lb and c).

2.4. Animals

Fifteen juvenile garden snails Helix aspersa aspersa 
Muller were put into each microcosm. The snails, aged 2 
months, were obtained from our standardised labora­
tory rearing, as described by Gomot-de Vaufleury 
(2000).

Table 2
Characteristics of composted (CoSl) and liquid (LiSl) sludge

Parameter CoSl LiSl

pHwater 6.67 6.63
Dry matter (%) 48.10 2.37
N (%DMa) 2.10 6.70
P (%DM) 1.11 2.96
K (%DM) 0.62 1.23
Ca (%DM) 4.46 1.64
Mg (%DM) 0.32 0.62
Fe (%DM) 1.69 0.36
Cd (mg kg-1) 0.89 1.53
Cu (mg kg"1) 172 227
Ni (mg kg-1) 34.5 18.8
Pb (mg kg"1) 45.3 37.5
Zn (mg kg-1) 386 704

2.5. Experimental design

On 27 March 2001, composted sludge was applied 
and microcosms containing snails were placed in the 
field. Microcosms of control plots were also placed at 
this date. Due to weather conditions (several days of 
heavy raining) and according to law (i.e. to limit leach­
ing of MTE to surface and groundwater), it was not 
possible to spray the liquid sludge before 11 April 2001. 
Corresponding microcosms were therefore placed at this 
date, after the spreading. During this delay, snails were 
maintained in aestivation (reduced activity due to 
dewatering) and their average fresh mass decreased 
(Table 3).

On 17 April and 21 May 2001, all microcosms were 
checked, mortality was evaluated, growth was assessed 
by weighing snails in situ and four snails were randomly 
sampled in each microcosm for MTE analysis. The 
exposure duration was 3 and 7 weeks for control and 
composted sludge-exposed snails and 1 and 5 weeks for 
liquid sludge-exposed snails.

2.6. MTE analysis

Snails were starved for 48 h to avoid analysing the 
digestive system content. The snails were then sacrificed 
by deep-freezing and stored at —20 °C. After defrosting, 
snails were removed from their shell and the soft body 
was separated into two parts: viscera and foot. The dif­
ferent parts were oven-dried (60 °C) to constant dry 
mass and digested with nitric acid (HN03 50%) in an 
oven (60 °C) for 48 h. The tissues were analysed by 
inductively coupled plasma emission spectrometry (ICP, 
Yvon-Jobin JY 238-ICP). The validity of the analytical 
method was checked using standard biological reference 
material (TORT-2, lobster hepatopancreas from 
NRCC-CNRL, Canada). Values for the different MTE 
were consistently within 5% of the certified values, 
except for Pb for which the values were within 25% of 
the certified values.

2.7. Statistical treatments

Differences in snail fresh masses, MTE concentrations 
and MTE contents between Ctrl and CoSl, Ctrl and 
LiSl and CoSl and LiSl groups were analysed with the 
non-parametric Mann-Whitney test (Sokal and Rohlf, 
1997).

3. Results

3.1. Effect of amendment on snails

Mortality was extremely low during all experiments. 
Only one individual was found dead at the last samplingDM. dry matter.
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Fig. 1. (a) The picture represents an experimental plot, equipped with a rainfall collecting system (foreground, large arrow) and a lysimeter pit 
(background, thin arrow). The circle indicates the position of the microcosm, (b) Stainless steel microcosm containing 15 juvenile Helix aspersa 
snails, (c) In the bottom of the microcosm, pieces of tile were placed to provide shelter for the snails. Snails foraged only on field soil and vegetation.

Table 3
Fresh mass (g. mean ± standard deviation) of Helix aspersa snails 
exposed to non-amended (Ctrl) and liquid (LiSl) or composted (CoSI) 
sludge amended soils. Exposure duration (weeks) is given in par- 
enthese

Snail group 27 March 11 April 17 April 21 May

Ctrl 4.3±0.4 (0) - 4.7±0.4 (3) 3.6±0.4 (7)
CoSl 4.1 ±0.4 (0) - 4.6±0.4 (3) 3.6±0.3 (7)
LiSl - 3.7±0.4 (0) 3.8±0.4 (1) 3.3±0.3 (5)

date in CoSl treatment. The mortality was therefore 
2.22% for this treatment (1 from 45) and 0.74% for all 
experiments (1 from 135). This extremely low mortality 
rate demonstrates the efficiency of this type of held 
microcosm for providing snails with good "living con­
ditions” and for protecting them against predators. The 
mass of the Ctrl and CoSl-exposed snails was similar for 
all sampling dates, without any significant differences 
(Table 3). The mass of LiSl-exposed snails (Table 3) was 
not statistically compared with other groups since the 
initial mass was lower and exposure duration different. 
However, the trend of mass variation over time in this 
group was relatively similar to that observed for the Ctrl 
and CoSl groups (a slightly lower final mass compared 
with an initial one).

In summary, CoSl treatment had no toxic effects on 
the two studied endpoints (mortality and growth) for 
the exposure durations (from 3 weeks to almost 2 
months). LiSl treatment had no effect on mortality and, 
even though comparison with control is less valid, did 
not seem to affect growth.

3.2. MTE concentrations in whole snail soft tissues

Concentrations of Cd, Cu, Ni, Pb and Zn in whole 
soft tissues of snails exposed to non-amended or amen­
ded soils are presented in Fig. 2a-e. At the first sam­
pling date, no differences were found among groups for

all MTE concentrations except Cu whose concentra­
tions were lower in exposed snails than in Ctrl ones 
(Fig. 2b). At the second sampling date, Zn concentra­
tions were higher in the CoSl group than in the Ctrl one 
(Fig. 2e). Zn concentrations were also significantly 
higher in the LiSl group (Fig. 2e) despite lower exposure 
duration. Cd concentrations were significantly higher in 
the CoSl group than in Ctrl one (Fig. 2a). No differ­
ences were found for other MTE.

A comparison between concentrations measured at 
the first and the second sampling dates showed a sig­
nificant increase in Cd, Cu and Zn concentrations in the 
CoSl and LiSl groups (Fig. 2a, b, e). The increase in Zn 
concentration was also significant for the Ctrl group 
(Fig. 2e). An increase in Pb concentration was also 
found for the LiSl group (Fig. 2d).

Clearly, the first exposure duration (1 week for the 
LiSl group and 3 weeks for the CoSl one) was insuffi­
cient to highlight any differences in ETM concentrations 
between exposed and control groups. However, the sec­
ond exposure duration (5 and 7 weeks for the LiSl and 
CoSl groups, respectively) was sufficient and mainly 
showed higher Zn concentrations in exposed groups 
than in control one.

3.3. MTE contents and distribution within the body

At the first sampling date, no differences were found 
among groups for all MTE contents and tissues (feet or 
viscera) except for Cu, whose content was significantly 
lower in feet of the LiSl group than in the control one 
(Table 4). At the second sampling date, Zn contents 
were significantly higher in the viscera of the exposed 
groups, compared to Ctrl one (Table 4). Cd content was 
also significantly higher in the viscera of the CoSl group 
than in Ctrl one (Table 4). The only difference detected 
in feet was found between the CoSl group and the Ctrl 
one for Ni (Table 4).

A comparison of contents between the first and the 
second exposure duration showed a significant decrease
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■ First sampling date 
□ Second sampling date

Fig. 2. (a-e). Concentrations (jug g-1 dry mass) of Cd, Cu, Ni, Pb and Zn in whole soft body of Helix aspersa snails exposed to non amended soil 
(Ctrl) or soils amended with composted (CoSI) or liquid (LiSl) sludge. Bars represent standard deviation associated with mean values. *, ** and *** 
indicate group(s) significantly different from control with f <0.05, f <0.01 and P<0.001, respectively. # Indicates significant increase in con­
centration between the first and the second sampling date (f <0.05).

in Zn content in feet of all groups (Table 4). By con­
trast, Zn contents clearly increased in viscera of 
snails exposed to composted and liquid sludge 
(Table 4). The net increase in Zn content (in the 
whole body) between the first and the second sam­
pling was 15.5% in CoSl-exposed snails and 31.4% in 
LiSl-exposed snails. Zn content in the viscera of the 
control group did not increase (Table 4), indicating 
that the increase in Zn concentration observed in this 
group (Fig. 2e) was due to a loss of snail mass rather 
than to a Zn uptake. Cd contents in viscera of CoSl- 
exposed snails showed an increase but not significant 
(Table 4).

The data also showed that all MTE were mainly 
stored in viscera except Cu, which was homogeneously 
distributed within the two studied tissues.

In summary, calculations of MTE contents confirmed 
that the increase in Zn concentrations observed in the 
exposed snails actually corresponded to an uptake of 
Zn. The increase of Zn concentration in the control 
group, however, was due to a loss of mass. The sig­
nificantly higher content of Cd in CoSl group should be 
handled with care since the Cd content values were very 
low for all groups. Moreover, the increase of Cd content 
between the first and the second sampling dates was not 
significant.
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Table 4
Cd. Cu. Ni. Pb and Zn content (jag. mean ± standard deviation) in foot 
and viscera of Helix aspersa snails exposed to non-amended soil (Ctrl) 
and to soils amended with composted (CoSl) or liquid (LiSl) sludge

Ctrl CoSl LiSl

First sampling date

Foot
Cd 0.053=0.01 0.05±0.01 0.05±0.01
Cu 24.47 ±7.34 19.23 ±5.77 16.97 ±5.70*
Ni 0.34±0.09 0.24±0.10 0.45±0.10
Pb 0.03 ±0.05 0.10±0.09 0.04±0.05
Zn 9.11 ± 1.44 8.94±2.03 8.44±1.25

Viscera
Cd 0.21 ±0.05 0.22 ±0.04 0.20 ±0.04
Cu 22.36±7.79 16.83±5.99 17.56 ±9.57
Ni 1.20±0.76 0.76±0.28 1.6 8 ± 1.40
Pb 0.97±0.52 0.66 ±0.16 0.66 ±0.13
Zn 63.33±8.85 68.60 ±6.13 62.50±12.68

Second sampling date
Foot
Cd 0.06±0.02 0.06±0.02 0.06±0.02
Cu 18.25 ± 5.56a 33.78±8.36 21.53 ±7.72
Ni 0.3 2 ± 0.13 0.21 ±0.08* 0.33±0.08°
Pb 0.04±0.04 0.03 ±0.04 0.03 ±0.05
Zn 6.46 ±1.26° 6.98 ±1.77° 6.66±1.01°

Viscera
Cd 0.19±0.05 0.25±0.07* 0.20±0.03
Cu 17.06 ±8.11 21.28 ±6.96 20.07±8.12
Ni 0.75±0.32 0.75±0.40 0.94±0.32°
Pb 1.11 ±0.68 0.66±0.07 0.77±0.16
Zn 65.99±8.60 81.17 ±19.10*a 83.58±5.71*°

a Represents significant difference in metal contents between the 
first and the second sampling (P<0.05).

* Represents group(s) significantly different from control (f <0.05).

4. Discussion

Present results show a clear increase in Zn concentra­
tions and contents in snails exposed to forest soils 
amended with composted and liquid sewage sludge, 
even after a relatively short exposure duration (5-7 
weeks) and for sludge with low MTE concentrations 
(well below French limits). Since Zn was the most 
abundant metal in both sludge types (with around 400 
and 700 pg g-1 in composted and liquid sludge, respec­
tively), the present results show that H. aspersa snails, 
which were exposed to MTE by digestive route (through 
the consumption of soil and/or plant contaminated by 
sludge) and by dermal route (by crawling on con­
taminated substrates), efficiently and quickly indicate 
variations in metal concentration in their surrounding 
environment. These results confirm the relevance of 
using this species as a biomonitor. Cadmium con­
centrations and contents increase slightly only in snails 
exposed to composted sludge. The clear increase in Zn 
content observed in this study shows that this MTE is

bioavailable to snails, in the present conditions. The 
very low pH (4.3) of the studied soil probably con­
tributes to the MTE mobility. Indeed, the chemical 
availability of Zn and Cd (Knight et al., 1998; Martinez 
and Motto, 2000) as well as their bioavailability to 
earthworms (Ma, 1982) were higher in low pH soils 
compared with high pH soils. By contrast, the high 
MTE mobility and the filter nature of this soil may have 
led to leaching of the MTE to deep soil layers and 
groundwater, thus may have decreased the quantity of 
MTE present at the soil surface and available for uptake 
by snails. Further studies on MTE leaching are cur­
rently in process around the amended areas and will be 
reported later.

Passive biomonitoring studies previously reported 
higher MTE concentrations in organisms inhabiting 
different sludge-treated areas (mainly agricultural areas 
but also mine reclamation sites or forests) compared with 
non-amended areas. This phenomenon was demon­
strated for different organisms including earthworms 
(Helmke et al., 1979; Pietz et al., 1984; Wade et al., 
1982), small mammals (Anderson et al., 1982; Hegstrom 
and West, 1989) and birds (Milner, 1986). Most of these 
studies underlined that, in spite of the high MTE con­
centrations, few or no short-term effects at the indivi­
dual level were detected. The present results confirm the 
absence of measured effects of sludge amendment, for 
the two studied endpoints (i.e. mortality and growth) 
and for the exposure durations considered. However, H. 
aspersa snails are known to be very tolerant to MTE 
exposure, even though they accumulate high MTE con­
tents in their tissues (Russell et al., 1981; Laskowski and 
Hopkin, 1996a,b; Gomot, 1997; Gomot-de Vaufleury, 
2000). Therefore, other species, longer exposure dura­
tions and other endpoints (e.g. reproduction) should be 
studied to confirm whether sludge application has any 
deleterious effects on wildlife.

The increase in MTE concentrations in the tissues of 
exposed organisms raises the problem of transfer of 
MTE in food chains and potential secondary poison­
ing. In the present case, the risk should be handled in a 
human risk assessment perspective since, in France 
(and in some other European countries), snails are 
picked in the field for human consumption. Taking 
into account the human daily threshold toxicity values 
for Zn and Cd (WHO, 1972, 1983) and their amounts 
in tissues of sludge-exposed snails, we calculated the 
daily consumption of snails that would lead to the 
toxicity threshold. The results were similar for both 
metals and showed that toxicity would occur for a 
daily consumption of 3.3 snails per kg body weight (e.g. 
230 snails for a man weighing 70 kg). Since the daily 
consumption of snails is usually not higher than 12 per 
day and per person, the risk of secondary poisoning 
for a human can be considered weak in the present 
conditions.
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However, the risk of secondary poisoning for wildlife 
should also be considered since snails are prey for many 
invertebrate and vertebrate predators. The risk may be 
especially high for animals whose diet consists mainly of 
snails (predatory invertebrates like carabid beetles, 
small mammals like hedgehogs or dormouse, birds like 
thrushes). Increases in Zn and Cd concentrations in 
predators exposed to contaminated prey, following 
sludge application on agricultural areas were recently 
reported for a "wheat (Triticum eastivum)—grain aphids 
(Sitobion avenae)—predatory carabid beetle (Bembidion 
lampros)” food chain (Merrington et al., 1997a,b; 
Winder et al., 1999). As in the present study, these 
authors underlined that increased MTE concentrations 
were observed following moderate application rates and 
for "good quality” sludge. Deleterious effects of Cd 
were observed in Chrysocarabus splendens carabid bee­
tles exposed to Cd-contaminated H. aspersa snails 
(Scheifler et al., 2002) but concentrations in snail tissues 
were much higher than in the present case. For Zn, 
however, laboratory experiments showed that beetles 
(Poecilus cupreus) exposed to preys contaminated with 
400 |rg g-1 of Zn exhibited a lower (although non sig­
nificantly) population growth rate than unexposed bee­
tles (Kramarz, 2000). The Zn concentrations reported in 
exposed snails in the present study are close to that 
reported by Kramarz (2000). Because field conditions 
are much more restrictive than laboratory ones (preda­
tion, competition, unfavourable weather...), it may be 
assumed that Zn concentrations reported in exposed 
snails in the present study could exert significant toxic 
effects on predatory beetles. Further studies are there­
fore needed to improve the secondary poisoning risk 
assessment, for invertebrate (but also vertebrate) pre­
datory fauna. 5

5. Conclusions

This study shows a clear transfer of Zn from forest 
soils amended with two types of sewage sludge to a pri­
mary consumer, the snail Helix aspersa. As it was pre­
viously demonstrated in sludge-amended agricultural 
areas (Levine et al., 1989; Merrington et al., 1997a; 
Winder et al., 1999), present results show that the risk of 
MTE transfer in the food chain is also a subject of 
concern for forest soils. A precautionary approach to 
metal loading in forest soils should therefore be taken. 
Since Zn concentrations are commonly much higher 
than Cd concentrations in sludge, we hypothesised that 
Zn rather than Cd is of environmental concern on 
amended ecosystems, as it was suggested for mining 
sites (Sandifer and Hopkin, 1996) and for polluted soils 
in general (Lock and Janssen, 2001). Fong-term studies 
concerning the leaching of MTE in deep soil layers and 
groundwater and the transfer of MTE to plants are

currently in process and will allow, with the present data 
on MTE transfer to snails, determining which MTE(s) 
is(are) of environmental concern in the studied area. 
The present results also show that the simple design that 
was used (stainless-steel microcosms and juvenile H. 
aspersa snails) is effective for long-term active biomoni­
toring experiments in the field. Therefore, this design 
could easily be standardised to constitute an interesting 
tool for in situ risk assessment purposes.
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Resultats

Section VII.

Tableau de synthese des resultats

Polluant(s) 
etudie (s)

Section Principaux resultats et interpretations

Transfert [sol - escargot]

Cd Section I. - Premiere adaptation de la technique de dilution isotopique a un 
organisme animal

- Les concentrations en Cd dans les tissus d'H. aspersa sont aussi 
importantes que celle du sol pollue apres 14 jours d'exposition.

- Le pool de Cd biodisponible pour H. aspersa expose pendant 14 
jours equivaut a 58% du Cd total du sol etudie, le pool labile ne 
represente que 50% du Cd total.

- H. aspersa peut acceder au pool non-labile du Cd, jusqu'alors 
considere com me non biodisponible, 16% du pool biodisponible 
pour H. aspersa provient du pool non-labile.

^ Le pool non-labile doit etre considere dans les demarches
d'evaluation des risques lies a des sols pollues.

Transfert [plante - escargot]

Cd Section II. - Les FBAs [plante (contaminee en simulant des depots de surface) 
- escargot] sont de 4,8 (temoin) a 2,4 (plus forte concentration 
testee, environ 200 pg.g-1).

- La croissance est diminuee de 50% a la plus forte consommation 
testee et la consommation est significativement affectee.

^ Les escargots sont macroconcentrateurs et peuvent representer un 
vecteur important du transfert du Cd dans les chaines alimentaires.

Transfert [escargot - carabe]

Cd Section III. - Les concentrations les plus elevees dans les escargots (environ 
250 pg.g-1) n'entrainent pas de reduction de consommation chez 
les larves de carabes mais une mortalite de 31% survient lors de 
leur metamorphose. Les concentrations inferieures n'ont pas 
d'effets significatifs sur les cibles etudiees et dans les conditions 
de l'experience.

- Les concentrations en Cd sont dose-dependantes dans les tissus 
des carabes mais toujours tres faibles (< 1 pg.g-1), le FBA 
[escargot - carabe] est de 0,002.

^ Les larves de carabes possedent une tres grande capacite de
regulation du Cd.

^ L'exposition aux plus fortes doses entraine toutefois une mortalite.
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Tableau de synthese des resultats (suite).

Polluant(s)
etudie(s)

Section Principaux resultats et interpretations

Cd, Cu, Ni, 
Pb, Zn

Section IV. L'exposition en microcosme d'escargots juveniles a un sol 
fortement multicontamine et a la laitue poussee dans ce sol n'a 
pas d'effets sur la croissance des animaux au cours des 8 
semaines d'exposition.

Les concentrations de Cd des laitues poussees sur sol pollue (SP) 
sont superieures a celles des laitues poussees sur sol non pollue 
(SNP). C'est l'inverse pour le Cu, ce qui montre la 
phytodisponibilite de cet ETM dans le SNP, et pour le Ni, refletant 
la richesse naturelle en Ni du SNP.

- Les concentrations dans les laitues poussees sur SP augmentent 
au cours du temps, particulierement pendant la montee en fleur.

Apres 4 semaines d'exposition, les concentrations de Cd, Pb et Zn 
sont beaucoup plus elevees chez les animaux exposes au SP, les 
concentrations en Cu ne sont pas differentes et les concentrations 
en Ni sont inferieures.

Les cinetiques d'accumulation chez les escargots exposes au SP 
montrent une augmentation reguliere des concentrations en Cd et 
en Zn, une augmentation rapide puis une stabilisation des 
concentrations en Pb, une stabilite des concentrations en Cu et 
une diminution des concentrations en Ni.

La contribution du sol dans l'accumulation totale du Cd est variable 
(de 40 a 2%). La contribution du sol dans l'accumulation du Zn et 
du Pb est respectivement 30 et 85%.

^ Parmi les ETM etudies, le Cd, le Zn et le Pb sont biodisponibles 
dans le SP et fortement accumules par les escargots.

^ La contribution du sol et des plantes est tres differente en fonction 
de l'ETM considere. Ces differences devraient etre mieux etudiees 
chez les invertebres du sol et prises en compte dans les procedures 
devaluation des risques.

^ Les microcosmes mis au point sont adaptes a l'etude au laboratoire 
des transferts sol - plant - invertebres.
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Tableau de synthese des resultats (suite et fin).

Polluant(s)
etudie(s)

Section Principaux resultats et interpretations

Transfer! [sol et/ou plante - escargot]

Isoproturon Section V. - Apres 4 semaines d'experience, 40% des residus de I'isoproturon 
sont non-extractibles dans les sols. Les analyses HPLC revelent 
qu'environ 70% des residus extractibles sont constitues par 
l'isoproturon native, 11% correspondent au monodemethyl- 
isoproturon, le reste est constitue par d'autres residus identifies 
ou non.

- Quatre semaines apres l'application de l'isoproturon, la 
radioactivite dans les plantes est faible, les analyses HPLC 
suggerent que les residus extractibles sont composes de 20 a 
45% d'isoproturon et de residus non identifies.

- Un transfert d'isoproturon et/ou de ses residus vers les escargots 
est clairement mis en evidence, principalement via le sol. Les 
activites dans les tissus des escargots sont 7 et 8 fois plus 
importantes lorsque le sol et le sol et la plante sont contamines 
que lorsque seule la plante est contaminee. Environ 20% des 
residus sont non extractibles. L'isoproturon est peu ou pas 
retrouvee dans les tissus des escargots, ce qui suggere une 
ca pa cite importante des escargots a metaboliser cet herbicide. 
Les residus sont constitues d'hydroxy-monodemethyl-isoproturon 
et des metabolites non-identifies.

Cd, Cu, Ni, 
Pb, Zn

Section VI. - Une exposition d'escargots juveniles a des sols forestiers 
amendes par des boues de station d'epuration n'entraine pas 
d'effet sur la croissance des escargots sur 7 semaines 
d'experience.

- Une augmentation significative des concentrations en Zn (et 
dans une moindre mesure en Cd) est mesuree dans les tissus 
des escargots apres 5 a 7 semaines d'exposition seulement.

- Aucune tendance claire n'a ete mise en evidence pour les autres 
ETM.

^ Parmi les 5 ETM etudies, le Zn et le Cd sont les plus transferes.

^ Les escargots exposes en microcosmes in situ constituent de 
bons outils devaluation des transferts d'ETM dans les chaines 
alimentaires.



Discussion generale et perspectives

Le present travail repose principalement sur une approche pluridisciplinaire qui a permis 

d'etudier les transferts de polluants depuis le sol, receptacle majeur des pollutions dans les 

ecosystemes terrestres, vers des producteurs primaires puis des consommateurs primaires 

et secondaires. Cette demarche doit completer les nombreux travaux realises actuellement 

sur le devenir des polluants dans un compartiment ou sur leurs transferts entre deux 

compartiments seulement. Le manque de donnees concernant les transferts en milieu 

terrestre est flagrant par rapport aux travaux realises en milieu aquatique (Moriarty 1999) et 

se traduit par l'absence de tests ecotoxicologiques plurispecifiques pour les milieux terrestres 

(AFNOR 1994). Ainsi, Janssen et al. (1993) soulignaient dans un article de synthese sur la 

biomagnification que les tests ecotoxicologiques monospecifiques ont ete largement 

developpes pour etudier la toxicite directe des polluants alors que les effets de 

l'empoisonnement secondare resultant du transfert dans les chaines alimentaires ont le plus 

souvent ete negliges.
La large place accordee a l'etude de la biodisponibilite dans nos travaux vise egalement a 

combler des lacunes identifiees, d'une part sur le plan scientifique, puisque le concept de 

biodisponibilite et les methodes d'evaluation sont encore discutees, mais egalement sur le 

plan reglementaire, puisque les propositions les plus recentes des commissions de 

normalisation sont encore basees sur des approches purement chimiques (Harmsen et al. 

2001), pourtant largement critiquees ces dernieres annees.

Dans ce contexte, les objectifs de la these etaient :

> d'evaluer la biodisponibilite des ETM et d'un compose organique, l'herbicide 

isoproturon, dans les transferts sol - animal, d'une part, mais egalement dans les 

transferts plante - animal ou animal - animal (relations proie - predateur),

> d'evaluer le transfert des polluants d'un maillon a l'autre et les effets resultant de 

ce transfert,

> de preciser importance relative des sources de transfert des polluants entre les 

differents maillons d'un reseau trophique.

Les principaux resultats obtenus, synthetises dans le Tableau de synthese des resultats 

(Section VII), soulevent donc deux axes majeurs de discussion qui concernent importance 

de la biodisponibilite des polluants dans leurs transferts et l'importance de ces transferts et 

de leurs effets dans les chaines alimentaires.

De ces deux axes de discussion emergent un certain nombre de perspectives qui tendent 

a ameliorer revaluation de la biodisponibilite des polluants et l'etude de leurs transferts.
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Axe 1. Importance de la biodisponibilite des polluants

Biodisponibilite des polluants dans les sols

devaluation de la biodisponibilite des polluants dans les sols est basee, la plupart du 

temps, sur des techniques d'extraction chimiques. Beaucoup de reglementations ne 

prennent en compte que les concentrations totales (c'est a dire les concentrations obtenues 

par des extractants tres puissants, susceptibles de mettre en solution la quasi-totalite du 

polluant). Les plus recentes se basent sur des extractions plus moderees, sensees mieux 

representer les pools reellement biodisponibles. L'approche de la biodisponibilite a ete 

amelioree grace a la theorie de partition a l'equilibre (TPE) qui stipule que les polluants 

presents dans la phase liquide du sol sont biodisponibles et qu'un equilibre cinetique existe 

entre cette phase liquide et la phase solide (Peijnenburg et al. 1999; Spurgeon 1997). Pour 

les ETM, revaluation de la phytodisponibilite a ete encore amelioree par l'utilisation des 

techniques de dilution isotopique, qui permettent d'evaluer pour chaque sol la taille du pool 

phytodisponible (pool labile) en fonction du temps, ce qui represente une innovation majeure.

Nos resultats, bases sur la technique de dilution isotopique appliquee a H. aspersa , 

montrent que 16% du pool de Cd biodisponible pour l'escargot H. aspersa proviennent du 

pool non-labile (Section I, Figure 1). Cet organisme a acces au pool non labile, considere 

jusqu'a present comme non biodisponible. Les procedures devaluation des risques basees 

sur la TPE ou sur revaluation du pool labile sous-estimeraient donc significativement la 

biodisponibilite du Cd pour H. aspersa.

Cette espece a un contact cutane direct avec le sol au niveau de la sole pedieuse et 

consomme une proportion variable mais significative de sol dans son regime alimentaire 

(Chevalier et al. 2001). La mobilisation d'ETM considere(s) precedemment dans la litterature 

comme non-biodisponible(s) peut s'expliquer par les caracteristiques du systeme digestif des 

gasteropodes (Dimitriadis 2001) et par l'aptitude de certaines cellules digestives et cutanees 

a l'endocytose (Simkiss et Mason 1983). Cependant, les caracteristiques biologiques de 

nombreux autres invertebres terrestres suggerent qu'ils pourraient egalement avoir acces au 

pool non labile des ETM dans les sols, soit par la voie cutanee, soit par la voie digestive, soit 

par une conjonction des deux voies. En effet, l'ensemble des invertebres terrestres est en 

contact etroit avec le sol, soit pendant une phase de leur developpement (larves de carabes 

par exemple), soit pendant l'ensemble de leur cycle biologique (collemboles ou annelides par 

exemple). Beaucoup d'invertebres ingerent egalement une proportion variable de sol, soit 

volontairement (annelides), soit par ingestion accidentelle de particules de sol lors de leur 

prise de nourriture.
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Figure 1. Schemas theoriques integrant la biodisponibilite et les transferts de Cd, de Pb et de Zn dans un reseau 
trophique sol - plante - invertebres. Ce schema est base sur les donnees experimentales des Resultats I, III et IV. Les 
fleches repress ntent le transfert sans distinguer la ou les voles impliquees (digestive, cutanee, res pi rat oi re). Les % 
associes aux fleches repressntent la contribution de la source d'ou part la fleche dans la concentration du 
compartiment ou arrive la fleche.

a. Cd

Pool de Cd biodisponible pour H. aspersa [12 pg.g'1]

84% 16%

Pool labile de Cd 10 pg.g1] Pool non-labile du Cd [10 pg.g"1]

Multicontamination ([Zn] > [Pb] > [Cu] > [Cd]) - Concentration theorique en Cd : 20 pg.g"1

Sol

b. Zn c. Pb

Multicontamination ([Zn] > [Pb] > [Cu] > [Cd]) 
Concentration theorique en Pb : 1200 pg.g-1
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Un parallels peut-etre fait entre la biodisponibilite des ETM et celle des polluants 

organiques. En effet, revaluation de la biodisponibilite des polluants organiques repose 

egalement sur des extractions chimiques et sur la TPE. Comme pour les ETM, seuls les 

pools extractibles ont ete consideres biodisponibles. Pourtant, des etudes recentes sur les 

residus non-extractibles montrent que ceux-ci peuvent etre biodisponibles pour des plantes 

superieures (Gevao et al. 2000) et pour des annelides (Gevao et al. 2001). Nos travaux 

concernant l'isoproturon (Section V), ont clairement mis en evidence le transfert de cet 

herbicide et/ou des ses metabolites depuis le sol vers les escargots. L'important FBA calcule 

suggere que les escargots ont pu avoir acces aux residus non extractibles.

Biodisponibilite des ETM contenus dans les tissus des plantes et des animaux

La biodisponibilite des ETM contenus dans les tissus vegetaux est a notre connaissance 

beaucoup moins etudiee que celle des ETM presents dans les sols. Au cours de ce travail, 

nous avons examine le transfert plante - escargot dans deux cas de figures 

complementaires (Sections II et IV). Dans un cas (Section II), nous avons demontre que le 

Cd depose sur la surface des feuilles de colza (simulant un depot atmospherique) est 

disponible pour les escargots, les concentrations dans leurs tissus augmentant de maniere 

dose-dependante. Dans l'autre cas (Section IV), le Cd (ainsi que le Zn) integre dans les 

organes aeriens de la laitue (apres absorption par voie racinaire et translocation) est 

disponible pour H. aspersa.

Dans cette derniere experience, la valeur du FBA obtenu dans les tissus des escargots 

est de 2 pour une concentration de 13 pg.g-1 dans la laitue et pour une exposition de 4 

semaines. Dans l'autre experience (Section II), le FBA obtenu dans les escargots pour la 

concentration la plus proche dans le colza (38 pg.g-1) est de 4, suggerant que le Cd depose 

en surface serait plus biodisponible que le Cd integre dans les tissus. Ces resultats montrent 

l'importance de la nature de la contamination (formes de stockage notamment) dans le 

transfert vers les organismes.

Les resultats obtenus dans le transfert escargot - carabe (Section III) montrent que le Cd 

integre dans les tissus d'H. aspersa est biodisponible pour le predateur (conduisant a une 

augmentation de ses concentrations internes et aux effets observes). Le Cd stocke dans les 

organes d'H. aspersa est majoritairement lie a des metallothioneines (Cooke et al. 1979), 

proteines solubles donc considerees comme facilement digerables par les predateurs 

(Laskowski et Hopkin 1996). Dans des reseaux trophiques terrestres, des travaux 

supplementaires sont necessaires pour ameliorer la connaissance de l'importance de la 

forme de stockage dans les transferts proie - predateur, comme cela a ete fait pour des 

especes marines (Wallace et Lopez 1995).
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Perspectives : comment ameliorer devaluation de la biodisponibilite ?

La technique de dilution isotopique nous semble la plus pertinente (parmi celles qui 

existent actuellement) pour estimer la biodisponibilite des ETM. L'innovation representee par 

l'application de cette technique a revaluation de la zoodisponibilite ouvre la voie a de 

nombreux travaux.

Il parait fondamental de verifier si d'autres groupes d'invertebres du sol peuvent avoir 

acces aux pools non-labiles. Si cette hypothese se verifie, la quantification de la contribution 

du pool non-labile dans le pool biodisponible pour les differents groupes permettra 

d'ameliorer revaluation du risque pour les invertebres terrestres. L'extension d'etudes 

similaires a d'autres ETM que le Cd est egalement souhaitable. Le Zn, notamment, possede 

une mobilite importante et un comportement physico-chimique dans les sols proche de celui 

du Cd. Cet ETM est identifie comme un des plus preoccupants pour l'environnement (en 

raison des quantites importantes emises) et devrait etre etudie en priorite. Le Pb devrait 

egalement etre etudie car, bien qu'il soit moins mobile que le Cd, nos resultats montrent qu'il 

est rapidement accumule par H. aspersa et que la source de ce transfert est principalement 

le sol (Section IV). L'apparente contradiction entre la faible mobilite (disponibilite 

environnementale) et la biodisponibilite de cet ETM suggere que la mobilisation par H. 

aspersa du Pb present dans la phase solide du sol pourrait etre importante. Les voies de 

transfert (digestive ou cutanee) et les mecanismes impliques dans l'absorption de cet ETM 

par les escargots meriteraient d'etre etudies de fagon plus approfondie.

Ces perspectives revetent une grande importance en terme de recherche fondamentale, 

d'une part, mais egalement en terme d'application en evaluation des risques. En effet, 

l'objectif majeur de l'etude de la biodisponibilite (et des etudes ecotoxicologiques au sens 

large) est de parvenir a la prevision du pool biodisponible dans les sols. Les techniques de 

dilution isotopique apportent, a notre avis, la meilleure evaluation de la disponibilite 

environnementale des ETM en prenant intrinsequement en compte sa dimension cinetique. Il 

a ete demontre pour de nombreuses especes de plantes que le pool labile estimait le mieux 

le pool phytodisponible. L'experience realisee sur H. aspersa montre cependant que le pool 

labile sous-estime le pool reellement biodisponible pour cette espece. Les questions qui se 

posent alors pour ameliorer revaluation de la zoodisponibilite sont :

Peut-on etablir des relations mathematiques liant la valeur du pool labile a la valeur du 

pool reellement zoodisponible ?

Si oui, peut-on utiliser ces relations pour evaluer le pool zoodisponible, a partir d'une 

experience d'echange isotopique realisee sur le sol dont on veut evaluer le risque ?

Un certain nombre de difficultes, rencontrees par les precedents essais de generalisation 

de revaluation de la biodisponibilite, seront sans doute rencontrees (notamment importantes 

variabilites interspecifique et entre sols en fonction de leurs proprietes physico-chimiques et 

de leur degre de pollution). Malgre ces difficultes previsibles, l'enjeu majeur represente par
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Amelioration de revaluation de la biodisponibilite des ETM justifie, a notre avis, 

l'investissement scientifique a realiser dans ce type d'etudes.

Par ailleurs, le developpement des techniques d'ICP-MS qui permettent de doser des 

isotopes stables pourrait constituer une amelioration majeure de la technique de dilution 

isotopique. Des isotopes stables du Cd (110Cd et 111Cd) ont recemment ete utilises pour 

evaluer sa disponibilite environnementale grace a une technique de dilution isotopique 

(Ahnstrom et Parker 2001). L'avantage des isotopes stables et de leur dosage par ICP-MS 

reside dans la tres grande sensibilite de cette technique qui permet de mesurer directement 

la composition isotopique (CI) des sols, meme pour des periodes longues. La mesure directe 

de la CI constituerait un avantage certain par rapport a l'extrapolation des resultats des 

experiences de cinetiques d'echange isotopique de court terme a l'aide d'un modele 

mathematique, et ce quelle que soit la validite du modele mathematique.

Axe 2. Importance du transfert des polluants dans les chaTnes alimentaires

Determination de la part respective des sources de transfert

Les resultats apportes par les diverses experiences permettent de proposer un schema 

theorique des transferts du Cd, du Pb et du Zn dans la chaine alimentaire que nous avons 

etudiee (Figure 1). Pour les trois ETM, la contribution du sol dans la contamination totale des 

organismes est loin d'etre negligeable. Elle est meme tres majoritaire (85%) pour le Pb. La 

determination des differentes sources et voies d'exposition est souvent complexe mais elle 

est en general connue (Suter II 1993). Par exemple, il est aise de determiner qu'un 

mollusque gasteropode pulmone peut etre expose aux polluants atmospheriques (voie 

respiratoire) et aux polluants presents dans les sols et les plantes (voies digestive et 

cutanee). La determination quantitative des transferts a partir des differentes sources 

d'exposition identifiees est en revanche beaucoup plus difficile. Nos donnees sont donc 

originales car une seule etude, a notre connaissance, a porte sur la quantification de la 

contribution des differentes sources dans le transfert des polluants chez les invertebres 

terrestres (Bruus Pedersen et al. 2000).

Nos resultats montrent que chacune des sources de transfert vers l'escargot est 

quantitativement importante (Section IV). Il convient donc de ne negliger aucune de ses 

sources dans les procedures devaluation des risques.

L'important transfert sol - escargot mis en evidence pour l'herbicide isoproturon confirme 

l'interet des etudes visant a quantifier la contribution relative des differentes sources de 

transfert. Dans le cas des polluants organiques en general, et particulierement dans le cas 

d'epandage de pesticides ou une forte volatilisation initiale a lieu (Schroll et al. 1999), 

l'atmosphere pourrait constituer une troisieme source de transfert a ne pas negliger.
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L'importance de cette source de pollution chez H. aspersa a ete demontree pour un 

hydrocarbure polycyclique aromatique, le naphtalene, qui entraine un effet significatif sur 

l'activite de plusieurs enzymes impliquees dans la metabolisation des composes organiques 

(Ismert et al. 2002).

Les donnees acquises dans cette these, completees par des donnees sur la contribution 

de l'atmosphere dans les transferts des polluants vers H. aspersa, permettraient d'envisager 

la conception d'un modele general prenant en compte l'ensemble des sources de transfert.

La biomagnification : un concept depasse ?

La biomagnification a surtout ete observee dans les ecosystemes aquatiques ou les 

chaines alimentaires sont en general plus longues et ou les organismes sont en contact plus 

direct avec le polluant dans le milieu (Moriarty 1999). Malgre les resultats contradictoires des 

etudes concernant les milieux terrestres, la biomagnification a ete consideree comme une 

regle generale. Ainsi, Collier et al. (1973) suggerent que "...le processus de concentration 

biologique ou de biomagnification des substances est une propriete generale des chaines 

alimentaires.". Les resultats de nombreuses etudes ont dementi cette generalisation 

(Laskowski 1991). Plusieurs biais ont conduit a interpreter les concentrations superieures 

dans un maillon d'une chaine alimentaire par rapport a celles mesurees dans un maillon 

inferieur comme un exemple du phenomene de biomagnification (Janssen et al. 1993) :

- La composition exacte du regime alimentaire et les concentrations de chaque 

composant ne sont que rarement considerees, ces donnees etant souvent tres difficiles a 

obtenir dans les etudes de terrain (Beyer 1986; Van Straalen et Ernst 1991).

- Les organismes sont souvent places dans un seul niveau trophique alors que leur 

regime alimentaire les place plutot dans plusieurs niveaux trophiques (Rabitsch 1994).

- Certaines etudes sont basees sur la mesure de la concentration d'une espece jugee 

representative d'un niveau trophique. Les conclusions basees sur de telles etudes peuvent 

etre largement biaisees dans la mesure ou les differences de concentrations interspecifiques 

au sein d'un meme niveau trophique peuvent etre beaucoup plus grandes qu'entre niveaux 

trophiques (Laskowski 1991).

- Inversement, certains travaux sont bases sur la concentration moyenne de tous les 

individus des differentes especes appartenant a un niveau trophique (Price et al. 1974). 

L'abondance d'une espece faiblement ou fortement bioaccumulatrice peut modifier 

considerablement la concentration estimee pour la biomasse totale.

- L'ensemble des parametres de variabilite des concentrations dans les organismes n'est 

en general pas considere. Ces parametres peuvent etre l'age (Fagerstrom 1991), le stade de 

developpement ou les variations saisonnieres (Greville et Morgan 1989b).

- Une autre approche a consiste a ne mesurer les concentrations que dans des tissus 

particuliers (des organes-cibles tels que le foie) de l'organisme consommateur. Or, ces
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organes-cibles etant souvent particulierement accumulateurs, leur concentration surestime 

largement la concentration moyenne dans l'ensemble de l'organisme. Inversement, 

considerer la concentration moyenne dans la proie (ou la plante consommee) n'est valide 

que si le consommateur ingere bien l'ensemble de la proie.

Enfin, et c'est peut-etre le parametre le plus important a considerer, la biomagnification, et 

les transferts dans les chaines alimentaires en general, devraient idealement etre 

apprehendes en terme de flux alors que les donnees sont souvent analysees seulement en 

terme de comparaison de concentration. Cette remarque a ete formulee par Laskowski 

(1991) qui a formalise mathematiquement le calcul d'un facteur de biomagnification (B), tel 

qu'il devrait etre effectue avant d'interpreter un transfer! comme une biomagnification :

S (Cnj x wn.i) X S wn -l.j

B

Avec :

- Cn, la concentration d'un polluant dans le corps entier de l'organisme de niveau 

trophique n

- wn, la masse seche de l'organisme de niveau n.

- Cn-i, la concentration du polluant dans le corps entier de l'organisme de niveau 

trophique n-1

- wn-1 et la masse seche de l'organisme de niveau n-1.

L'ensemble des etudes analysees dans la synthese bibliographique, confirmees par nos 

resultats (Section III), montre clairement que le phenomene de biomagnification (dans son 

acception classique : une augmentation des concentrations avec le niveau trophique) n'est 

pas une generalite. Ce n'est qu'un des nombreux phenomenes qui peuvent survenir lors d'un 

transfert de polluants entre 2 maillons d'une chaine alimentaire.

Les transferts dans les chaines alimentaires sont-ils responsables d'effets deleteres ?

Bien que cela n'ait pas constitue l'objectif principal de nos travaux, revaluation des effets 

potentiels des transferts de polluants a ete realisee dans chacune des experiences. Dans 4 

d'entre elles (Sections I, IV, V et VI), aucun effet sur la croissance n'a ete mis en evidence 

chez des juveniles d'H. aspersa pour des expositions de 4 a 8 semaines. Les sols utilises 

dans les experiences presentees dans les articles 1 et 5 proviennent pourtant de sites 

fortement pollues par au moins 3 ETM : le Cd, le Pb et le Zn. Ces resultats confirment la 

grande tolerance des mollusques gasteropodes a l'intoxication par les ETM.
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Des effets deleteres ont ete observes chez H. aspersa et chez un de ses predateurs, C. 

splendens (respectivement Sections II et III). Cependant, ces effets se sont manifestes aux 

plus fortes concentrations testees, qui ne sont rencontrees que dans des sites extremement 

pollues. Ces resultats sont en accord avec les etudes realisees dans des zones industrielles 

ou minieres tres fortement polluees. Dans ces sites, les effets sont spectaculaires avec une 

disparition complete de plusieurs especes voire de plusieurs groupes taxonomiques (les 

annelides a Avonmouth, par exemple, Hopkin (1989)). Ces effets individuels et 

populationnels sont alors accompagnes d'effets a l'echelle ecosystemique au niveau des flux 

de matieres par exemple. Ainsi, dans la plupart de ces sites, une epaisse couche de matiere 

organique non degradee atteste de la disparition des decomposeurs et du 

dysfonctionnement trophique de l'ecosysteme.

Dans les sites plus moderement pollues, la litterature montre que les concentrations en 

ETM rencontrees ne provoquent pas d'effets letaux ou subletaux chez les invertebres 

terrestres etudies. Nos experiences en laboratoire sur H. aspersa et C. splendens vont dans 

ce sens. Il faut cependant apporter quelques reserves quant a la capacite des etudes 

actuelles a determiner l'impact d'un polluant sur des parametres plus difficilement 

mesurables que ceux habituellement etudies et/ou a des niveaux superieurs d'organisation 

biologique (niveaux populationnel, communautaire et ecosystemique). La plupart des etudes 

de laboratoire sont menees en conditions controlees, a priori plus favorables que les 

conditions de terrain. De plus, les tests sont la plupart du temps monospecifiques et bases 

sur des parametres individuels simples a mesurer. Ces tests negligent donc les interactions 

inter-specifiques qui ont pourtant une importance considerable dans le fonctionnement des 

ecosystemes.

Perspectives:

Comment ameliorer revaluation des transferts de polluants dans les chaines alimentaires
?

Sur le plan fondamental comme dans une perspective appliquee d'evaluation du risque, il 

est maintenant necessaire d'acquerir plus de donnees sur les transferts de polluants (1) dans 

le cadre d'experiences de laboratoire qui permettent des quantifications extremement 

precises des flux mais egalement (2) dans le cadre d'etudes de terrain qui seules permettent 

de prendre en compte les variations des parametres environnementaux.

Les microcosmes mis au point et utilises au cours de nos travaux constituent un outil 

simple et efficace qui permet de travailler au laboratoire et in situ sur des reseaux trophiques 

simplifies mais relativement representatifs. En complement des travaux realises au cours de 

la these (Section IV), il est envisageable de modifier la composition des reseaux trophiques 

etudies. La taille des microcosmes elabores permet en effet d'utiliser des microarthropodes
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(collemboles ou isopodes, par exemple) et des macroorganismes autres que l'escargot 

(notamment des annelides ou des predateurs tels que les carabes). Une perspective 

interessante mais a plus long terme serait d'ameliorer le systeme mis au point pour suivre de 

maniere beaucoup plus precises les flux de matiere (polluants mais egalement le carbone ou 

l'azote, par exemple).

Sur le terrain, Amelioration de revaluation des transferts est subordonnee, d'une maniere 

generale, a une meilleure connaissance de la biologie au sens large des organismes 

consideres. Parmi les perspectives decoulant de nos travaux, des etudes en microcosmes 

(Section VI) pourraient etre poursuivies pour l'etude des transferts d'autres polluants. Sur la 

base des experiences realisees sur l'isoproturon (en conditions semi-naturelles, Section V), il 

serait particulierement interessant d'etudier les transferts de polluants organiques persistants 

(polychlorodibenzo-p-dioxines, polychlorobiphenyls).

Comment ameliorer l'etude des effets des transferts des polluants ?

devaluation de l'effet d'un polluant sur un ecosysteme et les biocenoses est beaucoup 

plus complexe que la simple evaluation de l'effet individuel. Moriarty (1999) souligne que "La 

preuve qu'un polluant tue des individus n'implique pas que la population est affectee. 

Inversement, un polluant qui ne tue aucun individu mais a des effets subletaux sur une 

proportion significative d'individus peut exercer un effet severe sur une population.". Dans ce 

contexte, les efforts devront probablement porter sur les effets difficilement perceptibles des 

transferts des polluants dans les reseaux trophiques. Un exemple de tels effets a 

certainement ete observe dans l'experience de transfert escargot - carabe (Section III). En 

effet, la diminution de la masse des escargots exposes a des fortes concentrations de Cd 

dans leur nourriture a contraint le predateur a augmenter son effort de predation (reflete par 

le plus grand nombre d'escargots consommes). Ce type d'effet indirect pourrait avoir une 

influence sur la valeur adaptative (fitness) des individus exposes (1) en empechant les 

animaux de consacrer le cout energetique alloue a l'effort supplementaire de predation a une 

autre fonction telle que la reproduction et/ou (2) en les exposant plus longtemps a leurs 

predateurs. Un autre aspect des effets indirects des polluants sur l'allocation optimale de 

l'energie reside dans le cout lie a la detoxication des substances ingerees. La detoxication 

peut porter soit sur l'excretion des polluants ingeres (strategie adoptee par le carabe C. 

splendens) soit sur l'inactivation des polluants absorbes (sous forme de metallothioneines 

et/ou de granules, stragegie d'H. aspersa). Les etudes s'interessant au cout de la tolerance 

aux polluants sont relativement recentes et suscitent de vives polemiques car les resultats 

experimentaux sont contradictoires (Janczur et al. 2000; Van Straalen et Hoffmann 2000).



Postface

La realisation de cette these a implique une demarche resolument pluridisciplinaire qui a 

permis l'etude du devenir de polluants organiques et metalliques dans les sols, de leur 

biodisponibilite et de leur transfert dans des reseaux trophiques. L'apprentissage des 

concepts et l'acquisition des competences necessaires a ces travaux ont pu se faire grace a 

la constitution d'un reseau de collaborations nationales et internationales. Nos travaux, s'ils 

n'ont pas la pretention d'avoir repondu aux tres nombreuses questions posees par les 

transferts des polluants dans les ecosystemes terrestres, ont fourni des donnees 

fondamentales originales et suscitent de nombreuses pistes de recherche. Ils ont egalement 

permis, en accord avec le projet initial, de proposer un certain nombre de techniques et 

d'outils (dilution isotopique appliquee a la zoodisponibilite, microcosmes en laboratoire et in 

situ), dont certains pourraient etre standardises et utilises pour devaluation des risques. Sur 

la base de ces differents points (pluridisciplinarite, reseau de collaborations, resultats 

fondamentaux et propositions d'application), nous esperons avoir repondu aux objectifs 

ambitieux fixes initialement et aux attentes des differents partenaires de ce travail (ADEME, 

Conseil Regional de Franche-Comte).
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ANNEXE 1

Presentation generate de I'escargot Helix aspersa et methodes

d'elevage et de production

1. Generalites
Les escargots utilises dans ces travaux appartiennent a I'espece Helix aspersa aspersa Muller 

(1774) dont le nom vernaculaire est Petit gris. Ce sont des mollusques gasteropodes pulmones 

terrestres stylommatophores (Figure 1. a.). Le genre Helix compte de nombreuses especes 

europeennes et mediterraneennes (avec une limite altitudinale situee a 1000 m environ) mais 

I'espece aspersa a colonise les regions atlantiques et a ete introduite hors de son aire de 

repartition europeenne (Chevallier 1992; De Kerney etal. 1999).

Pied genital

b.a.

Figure 1. a. Helix aspersa aspersa, individu adulte. b. Schema d'un individu sort de sa coquille, le tirete 
rouge indique la marque de dissection pour la separation pied / visceres.

2. Elements de la biologie d'H. aspersa

C'est une espece ubiquiste qui s'adapte a des milieux, des sols et des climats varies et 

s'accommode tres bien de milieux fortement anthropises. Elle semble cependant preferer les 

milieux ouverts. Sa nourriture est principalement constitute de materiel vegetal vivant ou mort 

(litiere) avec une proportion plus ou moins importante de sol (Chevalier 2001; Speiser 2001). 

L'activite de I'espece est principalement nocturne et se synchronise avec la photoperiode. Elle est 

fortement influences par les conditions environnementales, notamment I'hygrometrie du sol et de 

fair (activite au dessus de 80% d'humidite), la temperature (inactivity pour des temperatures 

nocturnes inferieures a 9°C) et I'intensite lumineuse (Chevallier 1982). Les temperatures 

superieures a 15°C (accompagnees d'une absence prolonged d'humidite) ou inferieures a 5°C (et 

la baisse de la photoperiode) entraTnent respectivement I'estivation et I'hibernation. Ces 2 

phenomenes sont caracterises par des diminutions drastiques de l'activite qui est reduite a la 

respiration et au fonctionnement minimal du metabolisms. En estivation, les individus se fixent sur
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un support et bouchent I'orifice de leur coquille par un epiphragme (voile de mucus solidifie) ; en 

hibernation, ils peuvent egalement s'enfouir dans le sol ou la litiere et secrete un epiphragme plus 

solide qu'en estivation.

Cette propriete des escargots a estiver est utilisee pour conserver les escargots vivants 

pendant plusieurs semaines dans des boites en bois placees dans un lieu sec et tempere. Avant 

experience, les escargots sont remis en activite en les pulverisant d'eau (distillee ou ultrapure) et 

nourris de 2 a 5 jours (NF X 31-255-1 2001; NF X 31-255-2 2001).

La croissance des escargots suit 4 phases en fonction de la masse et de la differentiation 

sexuelle des animaux (Tableau 1).

Tableau 1. Description des 4 phases de la croissances d'H. aspersa (Gomot et Enee 1980).

Phase Differenciation sexuelle Masse (g)

Infantile Tractus genital non differencie 0,02 a 0,6

Juvenile Organisation du tractus genital, gametogenese

active

0,6 a 6

Preadulte Maturation sexuelle : developpement des

glandes annexes femelles

Plus de 6

(individus non
bordes*)

Adulte Differenciation sexuelle terminee : aptitude des

individus a la reproduction

De 6 a 14

(individus bordes)
g

* Les individus sont dits bordes quand le peristome est epaissi (cf fleche rouge sur la Figure 1. b.).

La croissance en milieu naturel (de l'eclosion jusqu'a la maturite sexuelle) s'effectue par pallier 

(en fonction des alternances de periodes d'activite et des estivations/hibernations), generalement 

en 2 ans. La longevite de cette espece en milieu naturel est de 6 a 7 ans.

La reproduction d'H. aspersa en milieu naturel a lieu de mai a mi-septembre. La fecondation est 

reciproque par echange de spermatophores entre les 2 partenaires, certains individus peuvant 

toutefois se comporter uniquement comme male ou comme femelle. L'autofecondation, qui existe 

chez les limaces et les achatines, est rarement observee chez les escargots du genre Helix et n'a 

jamais ete rapportee pour H. aspersa (L. Gomot, comm. pers.). La duree entre l'accouplement et la 

ponte est d'environ 10 jours en conditions optimales mais peut atteindre 1 voire 2 mois lorsque les 

conditions de l'environnement sont defavorables. Les reufs (entre 80 et 130) sont deposes dans 

une cavite creusee a quelques cm sous la surface du sol, cavite qui est ensuite rebouchee. 

L'incubation dure de 12 jours a 20°C a environ 22 jours a 15°C. Le nombre moyen de ponte par 

reproducteur est de 1,3 et le nombre d'infantiles produits est de 75 a 85 (Madec 1983).
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3. Methodes d'elevage et de production (Creurdassier 2001)

Les escargots utilises pour les essais de toxicite sont obtenus par la technique d’elevage dite 

‘’hors sol’’ car celle-ci se deroule en batiment dans un environnement controle, ce qui permet de 

disposer d’animaux toute l’annee. Cette technique est avant tout utilisee en heliciculture pour 

produire une partie des escargots que nous consommons et permet d'optimiser la croissance et la 

reproduction d'H. aspersa. Les differentes etapes de l'elevage (Figure 2), les conditions 

environnementales, l'aliment Helixal® et les installations decrits par la suite ont ete developpes par 

Laurent et al. (1984), Bonnefoy-Claudet et Deray (1987) et Gomot (1994).

A chacune des etapes du cycle biologique des escargots, il est possible de les mettre en 

quiescence (phase de repos) en supprimant l’humidite. Ces periodes peuvent aller de quelques 

mois (un mois a trois mois) pour les jeunes, a un an pour les adultes a 6 a 7°C. Pour des periodes 

courtes (jusqu’a cinq mois), il est possible de laisser les animaux au sec a temperature ambiante a 

15 a 20°C en estivation.

(6) 0) \
Delai post-incubation -----------------► Nursery
Duree : 1 a 2 semaines Age : 1 mois

(5)
Incubation des reufs

Duree : 12 jours

(2)
Croissance

Duree : 12 semaines

Estivation
Duree : 1 a 20 semaines 
et
Remise en activite 
Duree : 3 a 7 jours

(4)
Reproduction -<

Duree : 10 semaines

(3)
Maturite sexuelle

Age : 4 mois

Figure 2. Cycle d'elevage en conditions controlees

■\

>- Experience

J

3. 1. Maintenance de l'elevage

3. 1. 1. Croissance et reproduction

Des cages d’elevage specifiques pour escargots (notees CSE) sont utilisees pour l'obtention 

d'individus matures a partir de juveniles, l'accouplement et la ponte. Le materiau des cages est du 

polychlorure de vinyle alimentaire gris. La porte est en polycarbonate transparent. Une cage a une 

surface de collage d’environ 0,5 m2 et un volume de 0,02 m3.

Les densites utilisees sont de 50 individus juveniles par cage (100 ind.m-2) pour la croissance et 

15 adultes par cage (30 ind.m-2) pour la reproduction.
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Pour obtenir des animaux reproducteurs utilisables dans des tests de toxicite, il est necessaire 

de separer les individus a trois mois afin d'eviter tout accouplement avant l'experimentation.

Lorsque les premiers accouplements sont observes, des bacs a souris (BS) en polystyrene 

cristal d’un volume unitaire egal a 1600 cm3 (IFFA CREDO 080001) sont remplis de terreau 

horticole et places dans les CSE. Pour recuperer plus aisement les pontes, un support en 

polystyrene dur (epaisseur 3 cm) perce d’une dizaine de trous (diametre : 2,5 cm) est place a la 

surface du terreau. Les pontes, recuperees delicatement a l'aide d'une petite cuillere peuvent alors 

etre mises en incubation.

3. 1. 2. Incubation et eclosion

L’incubation est realisee par ponte dans une boite de Petri (90 mm de diametre x 15 mm de 

haut) au fond de laquelle on place un papier absorbant humide. La grappe d’reuf est ouverte puis 

deposee sur le papier humide. L'humidite est maintenue jusqu'a l'eclosion en pulverisant 

regulierement de l'eau distillee sur les reufs. Les eclosions commencent 12 jours a 14 jours apres 

la ponte. Les jeunes eclos migrent rapidement vers le couvercle. Pendant cette migration, ils 

mangent le papier qui sert de substrat d’incubation. Quelques jours apres cette migration (6 jours a 

15 jours), les escargots nouveaux nes sont plus pigmentes et peuvent etre utilises pour la 
premiere phase d’elevage (nursery) ou alors laisses en conditions seches pendant quelques mois. 

A ce stade, leur masse moyenne est de 25 mg a 40 mg pour H. aspersa.

3. 1. 3. Nursery

La nursery est realisee dans des BS. Un morceau de papier absorbant humide recouvre le fond 

de la BS. 80 naissains sont places dans une BS fermee par une plaque en polystyrene cristal. 

Apres 2 semaines, la plaque est remplacee par une BS retournee qui double le volume d'elevage, 

evitant ainsi les effets de groupe negatif.

Pour avoir une population la plus homogene possible, seuls les animaux de masses comprises 

entre 0,7 g et 1,3 g sont selectionnes. Un premier tri est effectue apres trois semaines d'elevage 

puis a quatre et cinq semaines. Les animaux "standards" ainsi retenus peuvent etre utilises pour 

realiser des essais de toxicite ou pour la suite de la croissance, sans traitement particulier. Ce tri 

est necessaire car la population est relativement heterogene en fin de peri ode de nursery ; en 

moyenne, 15 % a 30 % des jeunes issus d’une ponte restent ‘’nains’’ et ne sont pas conserves 

pour la suite de l’elevage.

3. 1. 4. Nettoyage et nourriture

Que ce soit en CSE ou en BS, le nettoyage est effectue trois fois par semaine (lundi, mercredi 

et vendredi). Il est important de soigner les animaux a heure fixe et de fagon reguliere car ils 

s’habituent a un rythme d’activite et de nourriture ; le non respect de cette regle simple peut 

compromettre la reussite de l’elevage.
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Dans les CSE equipees d'un systeme automatique, l'arrosage s'effectue pendant 1 min a 5 min 

selon l’age et la taille des escargots. Le nettoyage est ensuite complete manuellement a l'aide d'un 

jet. Apres avoir laisse egoutter les cages pendant 15 min, la nourriture est deposee sur le fond des 

cages.

Dans les BS, apres avoir nettoye les parois du bac, on place du papier absorbant humidifie 

propre sur le fond. La nourriture fraiche est ensuite deposee dans une boite de Petri sur le fond du 

bac.

3. 2. Parametres d'environnement

3. 2. 1. Eclairement

La reproduction, l’incubation, la nursery et la croissance se deroulent en photoperiode longue 

de 18 h d’eclairement par 24 h (18hL - 6hO). L’eclairage est fourni par des tubes fluorescents type 

lumiere du jour. La quantite de lumiere mesuree au niveau des dispositifs d'elevage est de 50 lux a 

100 lux (selon que l’on utilise des cages specifiques escargots en polychlorure de vinyle gris ou 

des bacs en plastiques transparents).

3. 2. 2. Temperature

Toutes les etapes de l’elevage se deroulent a 20°C ± 2°C. La temperature peut baisser au 

moment du nettoyage de fagon plus ou moins marquee selon la saison.

3. 2. 3. Hygrometrie

Le degre d’hygrometrie est de 80 % a 95 %.

Si on utilise des BS, l’humidite est assuree par du papier absorbant humide depose sur le fond 

des bacs. Durant l’incubation ; les bacs d’incubation doivent etre places dans un local sans 

humidificateur d’air.

Si on travaille avec les CSE, un humidificateur assure l’humidification du local ou se trouvent 

ces cages (un humidificateur pour environ 150 m3).

3. 2. 4. Alimentation

Pendant la periode de nursery, les naissains sont nourris avec l'aliment Helixal® premier age 

alors que, pendant les phases de croissance et de reproduction, un aliment Helixal® deuxieme age 

est utilise. Helixal® se presente sous la forme du farine seche tamisee a 1 mm dont la production 

est assuree par Philicot S.A. (Clairvaux-les-Lacs, France). Pour conserver sa valeur nutritive et 

ainsi permettre une croissance maximale, l'aliment doit etre conserve dans un endroit sec et frais, 

si possible a l'obscurite pendant environ 6 mois. Sa composition est detaillee dans le Tableau 2.
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Tableau 2. Composition de I'aliment "Helixal®" (D'apres Gomot 1994).

Divers 
(g.100 g-1)

Vitamines 
(U.I. kg-1)

Metaux
(mg.kg-1)

Prote- Matie- Cellu- Cen- Ca
ines res lose dres

gras- brute brutes
ses
brutes

A D3 E Cu Zn Cd Pb Cr Ni

1er
age

13,4 4,3 2,5 34,6 12,1 15000 2000 20 13 65 0,09 1,27 6,2 0,12

2eme

age
15,7 7,38 1,8 31 10,3 20500 3900 39 30 137 0,16 0,94 9,3 0,12
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ANNEXE 2

Presentation generale du coleoptere carabide Chrysocarabus 

splendens et methodes d'elevage et de production

1. Generalites
Appartenant aux Insectes Endopterygotes Coleopteres de la famille des Carabidae, 

Chrysocarabus splendens (Figure 1) est un carabe de grande taille (longueur atteignant 34 mm) 

dont la repartition frangaise est limitee au quart sud-ouest (principalement les Pyrenees). II vit en 

forets (sans preference pour les feuillus ou les coniferes) relativement humides dont les pentes 

sont orientees au nord, du niveau de la mer (Landes) jusqu'a 1500 m d'altitude (Pyrenees 

Atlantiques). Nocturne, sa periode d'activite vane en fonction de ('altitude mais s'etend globalement 

de la seconde moitie du printemps a I'ete.

Chrysocarabus splendens
Olivier, 1790

Figure 1. Chrysocarabus splendens Olivier 1790 
adulte feme lie (la fleche rouge indique le tarse des 
pattes anterieures. Sa forme permet de differencier 
avec certitude les sexes : fin chez les femelles, le tarse 
est beaucoup plus large chez les males).

2. Elements de la biologie de C. splendens

La biologie generale de cette espece d'insecte est relativement bien connue des entomologistes 

amateurs mais, contrairement a H. aspersa dont I'interet economique important a suscite des 

recherches approfondies, il s'agit plus pour C. splendens de connaissances empiriques permettant 

son elevage que de reel les connaissances scientifiques.
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La developpement larvaire des carabes suit 3 stades successifs avant la nymphose (ou 

metamorphose). D'une maniere generale, le developpement a lieu selon le schema represente a la 

Figure 2.
2 a 3 mois

ttuf
Larve de 
stade I

Larve de 
stade II Larve de stade III Nymphe

Adulte 
(ou imago)™i i r

Pre- Nymphose Emergence
nymphose

Temps

Ponte Eclosion 1ere mue 2®me mue

Figure 2. Etapes du developpement larvaire des carabides

C. splendens appartient aux carabes dits de printemps. Chez ce type de carabes, la 

reproduction a lieu au printemps, peu apres la reprise d'activite succedant a la diapause hivernale. 

La ponte (30 a 40 reufs par femelle) a lieu une dizaine de jours apres l'accouplement, pendant une 

courte periode (en avril generalement). Les larves se developpent rapidement (2 a 3 mois de 

l'eclosion des reufs a l'emergence des adultes) pendant la fin du printemps et le debut de l'ete ; les 

adultes emergent en juillet. Ces carabes se distinguent des carabes dits d'automne, dont les 

peri odes de reproduction et de developpement sont beaucoup plus etalees sur l'annee (la 

reproduction a lieu en ete, la ponte en automne, et la vie larvaire est beaucoup plus longue 

puisque c'est la larve qui passe l'hiver).

L'alimentation de la larve comme de l'adulte est essentiellement composee de mollusques ainsi 

que de vers et d'insectes.

3. Methodes d'elevage et de production

Pour demarrer un elevage, il faut recolter des adultes en fin d'hiver (lorsque les individus sont 

encore dans leur loge hivernale, dans des souches par exemple) ou au tout debut de leur periode 

d'activite.

Les individus adultes sont places dans des boites plastiques (35 x 23 x 13 cm) fermees par un 

couvercle perce pour permettre l'aeration et remplies d'une couche (non tassee) d'environ 7 cm 

d'epaisseur de terre de bruyere, utilisee en horticulture (COMPO SANA ®, Roche-les-Beaupre, 

25220, France, pH : 4,81, matiere organique : 18.98%, CEC : 15.5 meq/100g). Ce substrat est 

recommande pour l'elevage des coleopteres carabides (Malausa 1977) et a donne toute 

satisfaction pour les elevages de masse realises au laboratoire. Une vingtaine d'individus adultes 

peut etre elevee dans chacune de ces boites, en respectant une sex-ratio equilibree. Il est 

indispensable de disposer dans les boites des morceaux d'ecorce ou de bois et de la mousse en



Annexes

abondance, afin de fournir des refuges aux carabes. De plus, la mousse maintient un deg re 

d'humidite important.

3. 1. Maintenance de l'elevage

3. 1. Elevage d'adultes pour la reproduction

Si l'humidite est maintenue constante par un humidificateur dans la salle d'elevage, 1 a 3 visites 

par semaine suffisent pour verifier l'etat general des elevages et renouveler la nourriture. Il est 

preferable de retirer rapidement les individus morts. Chaque semaine (ou plus regulierement en 

fonction des besoins de l'experience), la terre de bruyere doit etre fouillee (a l'aide d'une spatule 

par exemple), apres avoir transfere les adultes dans une autre boite. Les reufs (cylindriques, 

blancs pales, longs de 3 a 4 mm et de 1 a 2 mm de diametre) sont generalement enfouis 

separement, entre 2 et 5 cm de profondeur. Tres fragiles, les reufs doivent etre manipules avec 

beaucoup de precaution avec 2 spatules.

3. 2. Eclosion des &ufs

Les oeufs, immediatement apres prelevement, sont conserves individuellement dans des boites 

de Petri au fond desquelles 2 a 3 couches de papier absorbant humidifie ont ete deposees. Les 

boites doivent etre surveillees tous les jours ou tous les 2 jours et conservees dans une salle ou un 

placard humide, tempere et obscur. L'assechement du papier conduit a la mort des reufs en 

quelques heures. Juste apres eclosion, la larve de stade I est claire et ne se pigmente en une 

couleur noire brillante qu'apres quelques heures. A la fin de cette phase, les larves peuvent etre 

transferees dans des boites d'elevage. 3

3. 3. Elevage des larves

L'elevage des larves doit preferentiellement etre fait individuellement. Les pertes par 

cannibalisme dans des elevages de groupes peuvent etre elevees (le cannibalisme semble moins 

frequent chez les adultes). Pour l'elevage individuel, des demi-bouteilles d'eau minerale remplies 

de 7 cm de terre de bruyere conviennent tres bien. Il faut, comme dans les boites d'adultes, y 

mettre des morceaux d'ecorce et de la mousse. Le couvercle peut etre constitue d'une boite de 

Petri percee mais les risques d'evasion sont mieux prevenus (et l'aeration bien meilleure) en 

maintenant un carre de grillage en fibre de verre (maille 1 mm) sur les bouteilles grace a un 

elastique. Pour assurer un developpement larvaire optimal, le soin aux larves doit etre effectue 3 

fois par semaine. A l'occasion des visites, il faut renouveler la nourriture et eventuellement 

soulever les morceaux d'ecorce sous lesquelles les larves effectuent generalement leurs mues 

(elles sont cependant parfois enterrees plus profondement dans le sol). Lors des mues et tout 

particulierement lors de la nymphose, il est imperatif de manipuler les boites avec beaucoup de 

precaution. Si la larve bascule sur le cote, la mue et la survie de l'animal sont compromises.
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3. 2. Parametres d'environnement

3. 2. 1. Temperature

Les boites sont conservees dans une salle de culture a 20 ± 2°C.

3. 2. 2. Photoperiode

Une photoperiode de 12 heures de jours et 12 heures de nuit est recommandee pour ce type de 

carabes (Malausa 1977) et permet une reproduction et une croissance normale sinon optimale.

3. 2. 3. Hygrometrie

L'hygrometrie est assuree par un humidificateur dans la salle d'elevage. 3

3. 2. 4. Nourriture

Naturellement heliciphages, les carabes peuvent etre nourris avec des escargots vivants, 

provenant de la nature ou d'un elevage realise en parallele. H. aspersa convient tres bien. Il faut 

eviter les especes secretant trop de mucus, car les carabes ne parviennent pas a les tuer. Il faut, 

bien entendu, adapter la taille de l'escargot a la taille des individus eleves (adultes et larves de tel 

ou tel stade). Les carabes consomment le plus souvent l'ensemble des tissus (pied et visceres), 

laissant une coquille entierement vide. Les proies vivantes presentent l'avantage, par rapport a des 

morceaux de viandes, de ne pas pourrir. Les carabes sont alimentes en eau en plagant de petits 

morceaux de pommes dans les boites d'elevage. Ces morceaux de pommes ont egalement 

l'avantage d'attirer les escargots au sol et de les mettre ainsi a portee des carabes.
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ANNEXE 3. A.

Techniques d'extractions chimiques simples ou multiples
Extractants

utilises
Origine des sols etudies 

et/ou description 
succincte de 
l'experience

ETM
etudies

Principaux resultats References

Disponibilite environnementale

MgCl2, 1,0 M

NaOAc, 1,0 M

NH2OHHCl, 0,04
M

HNO3 0,02 M et 
H2O2
HClO4, HF, HCl
12 N

Sols agricoles 
contamines par des 
activites minieres 
(Pologne), effet du pH 
etudie

Cd, Pb, 
Zn

Cd sous forme residuaire a faible concentration, 
fraction residuaire decroTt avec l'augmentation de 
la concentration totale, fraction echangeable 
dominante dans les sols contamines
Fraction residuaire du Pb toujours faible, fraction 
echangeable augmente avec la concentration 
totale
Conclusions :

- les ETM sont plus facilement mobilises, donc 
potentiellement disponibles, dans des sols 
contamines

(Chlopecka et 
al. 1996)

- les donnees de pH montrent qu'il est necessaire 
de maintenir les pH des sols contamines eleves 
pour limiter leur disponibilite

Procedure 
simplifiee (CaCl2 
0,01 M, DTPA
0,05 M) et 2 
procedures 
complexes a 5 
extractants

Zone miniere

Acierie

Bord d'autoroute

Cd, Cr, 
Cu, Fe, 
Mn, Ni, 
Pb, Zn

Disponibilite decroissante :

Cd > Pb > Zn m Cu >Mn > Ni > Fe m Cr

Differences entre sols mais mobilite superieure du 
Cd puis du Pb et du Zn toujours observee

(Maiz et al.
1997)

CaCl2 0,01 M 7 sols (6 acides et 1 
calcaire) artificiellement 
contamines par Pb, Zn et 
Cu, pH
experimentalement 
modifie par addition 
d'acide et analyse apres 
40 jours des 
concentrations en 
solution

Cu, Zn Solubilite du Pb, Zn et Cu augmente avec la 
decroissance du pH

Relation mathematique entre solubilite et pH 
similaire pour les 6 sols acides, suggerant que la 
solubilite est controlee par les memes parametres

Determination d'un pH "critique" en dessous 
duquel la solubilite augmente beaucoup : 5,2 pour 
le Pb, 6,2 pour le Zn et 5,5 pour le Cu

(Martinez et 
Motto 2000)

Procedure 
d'extraction 
sequentielle 
complexe avec 7 
extractants

Etude de l'adsorption de
109Cd et de 65Zn dans un
sol en fonction de la 
teneur en MO et de la 
temperature + utilisation 
d'un modele 
mathematique pour 
calculer les cinetiques de 
transfert entre 3 
compartiments (soluble a 
l'eau / adsorbe 
reversiblement / adsorbe 
irreversiblement)

Cd, Zn Adsorption rapide des 2 ETM : moins de 1% des 
ETM introduits au debut de l'experience est 
retrouve dans la fraction F1 et moins de 10% du 
109Cd et 5% du 65Zn dans la fraction F2, apres 30 
min.

Une lente diffusion des isotopes vers des fractions 
plus inertes est observee en fonction du temps : la 
mobilite du Cd et du Zn diminue avec le temps, ce 
processus est facilite par la temperature

L'addition de MO mobilise les ETM mais la 
mobilisation diminue en fonction du temps et de 
l'augmentation de la temperature

(Almas et al. 
2000; Almas 
et al. 1999)
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Annexe 3. A. Suite
Extractants

utilises
Origine des sols etudies 

et/ou description 
succincte de 
l'experience

ETM
etudies

Principaux resultats References

Biodisponibilite (plantes)

DTPA

NH4NO3
2 sols dont le pH est 
artificiellement modifie 
par ajout de CaCO3 ou
H2SO4

Cd Concentration en Cd dans les plantes diminuent 
avec l'augmentation du pH pour les 2 sols mais 
les differences ne sont significatives que pour la 
carotte et le ble

(Singh et al. 
1995)

3 plantes (ble, carotte, 
laitue)

Effet du pH plus important sur un des 2 sols

Concentrations de Cd extraites par les 2 
extractants diminuent avec l'augmentation du pH

Aucun des 2 extractants ne permet de predire 
efficacement la concentration en Cd dans la 
plante

- Na2-EDTA
0,01M +
CH3COONH41M

-DTPA 0,005M + 
TEA 0,1M +
CaCl2 0,01M

- CH3COONH4
1M

Sols de vignobles du sud 
de la France, 9 plantes 
collectees

Cu Concentrations en Cu extraites par les 3 premiers 
extractants hautement correlees avec les 
concentrations totales mais faiblement avec les 
concentrations dans les plantes

Concentrations obtenues par le CaCl2 correlees 
avec les plantes pour les sols a pH neutres et 
acides

(Brun et al. 
1998)

- CaCl2 0,01M

CaCl2 0,1 M

HNO3 et HclO4

Sol agricole amende 
pendant plusieurs 
dizaines d'annees par 
des boues de station 
d'epuration (STEP)

8 plantes cultivees dont 
la carotte, l'orge ou les 
betteraves rouge et a 
sucre

Cd, Zn Decroissance rapide des concentrations en Zn et 
Cd dans les sols apres les amendements 
amendes mais dus a des mouvements lateraux

Extractabilite du Zn et du Cd superieure dans les 
sols amendes par des boues de STEP que par du 
fumier ou des fertilisants

Extractabilite du Zn et du Cd superieure dans les 
sols amendes compares aux sols non amendes

(McGrath et 
al. 2000)

Fluctuations de cette extractabilite selon les 
annees mais pas de tendance nette a la 
diminution ou l'augmentation, meme plusieurs 
annees apres les applications

Correlations lineaires entre les concentrations en
Zn et Cd dans les tissus de 8 plantes cultivees et 
les concentrations totales dans les sols

Grandes differences dans les transferts entre 
plantes et entre annees

0,01M CaCl2 17 sols naturels 
(Hollande) et 2 sols 
artificiels exp. 
contamines

Culture de laitue Lactuca 
sativa

As, Cd,
Cr, Cu,
Ni, Pb,
Zn

Phytotoxicite observee dans les sols dont le pH de 
l'eau interstitielle est inferieur a 4,8

L'absorption des ETM, dependant de l'ETM et du 
sols consideres, est fortement correlee a la 
quantite d'eau transpiree par la plante et par la 
disponibilite dans l'eau interstitielle

(Peijnenburg 
et al. 2000)

Pas d'accumulation nette d'As, Cr, Ni et Pb

Les concentrations en Cd varient beaucoup en 
fonction des sols alors que celle de Zn et de Cu 
semblent regulees

L'extractant CaCl2 semble etre le meilleur 
descripteur de la capacite du sol, ce qui a permis 
de developper des modeles permettant de predire 
les concentrations a l'equilibre dans les plantes

Les auteurs concluent que le Cd est l'ETM le plus 
preoccupant en terme de transfer! potentiel dans 
la chaTne alimentaire car c'est le seul metal qui 
peut poser un risque pour la sante humaine (ou 
animale) a des concentrations non directement 
phytotoxiques
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Annexe 3. A. Suite et fin
Extractants Origine des sols etudies ETM Principaux resultats References

utilises et/ou description etudies
succincte de 
l'experience

Biodisponibilite (animaux)

Acetate 
d'ammonium - 
EDTA

5 sols pollues par la 
proximite d'une mine de 
Pb et de Zn (France)

Cd, Pb, 
Zn

Pas de regressions lineaires significatives entre 
les concentrations totales en ETM dans les sols et 
les concentrations dans les tissus

(Grelle et
Descamps
1998)

Extraction a l'eau

CaCl2
Exposition d'Eisenia 
andrei pendant 6 
semaines

Concentrations en Cd plus elevees dans les tissus 
que dans les sols

Concentrations extraites par l'eau sont en- 
dessous des seuils de detection pour le Pb et le
Cd

Les extractants utilises ne correlent pas avec les 
concentrations dans les tissus

Acide acetique 

DTPA

60 sols (France)

Prelevements
d'annelides

Cd, Cu, 
Fe, Mn, 
Ni, Pb, 
Zn

Les concentrations totales correlent assez bien (Abdul Rida et 
avec les concentrations dans les tissus Bouche 1997)

Les concentrations des extraits ne donnent pas de 
meilleures correlations avec les concentrations 
dans les tissus

Correlation negative entre le pH des sols les 
concentrations en Pb et Zn dans les tissus, 
correlation positive pour le Ca

Pas de correlations entre les concentrations en 
ETM dans les tissus et les teneurs en MO dans 
les sols (sauf pour le Fe)
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ANNEXE 3. B.

Etudes de la solution du sol
Technique Origine des sols etudies ETM Principaux resultats References
utilisee et/ou description succincte etudies

de I'experience

Concentration 10 sols europeens, culture de Cd, Zn
s de la radis
solution du sol
obtenue par
deplacement a
I'eau,
rhizospherique 
ou non, 
speciation

Concentrations en Cd et Zn diminuent pendant la (Lorenz et at. 
croissance des plantes 1997)

Speciation differente du Cd et du Zn entre la 
solution du sol rhizospherique ou non

Concentrations en Cd dans les plantes mieux 
correlees avec les concentrations de Cd total ou de 
Cd2+ dans la solution rhizospherique qu'avec les 
concentrations totales, faibles correlations avec la 
solution du sol non rhizospherique

Aucun de ces parametres individuels ne permet 
une bonne correlation avec les concentrations en 
Zn dans les plantes, des correlations multiples 
permettent d'obtenir de bonnes correlations

Faible variability de la solubilite du Cd entre les 
sols, importsnte pour le Zn

Correlations pas meilleures avec la concentration 
en ions metallique qu'avec la concentration en ETM 
soluble totale : speciation pas utile pour revaluation 
de la biodisponibilite

Echantillonneu 
r plastique 
poreux couple 
a une
technique de 
speciation 
"cation resin 
equilibration"

Un sol dont le pH a ete Cd, Zn Augmenter le pH reduit la solubilite du Cd et du Zn (Knight et al
modifie in situ par chaulage : Proportion de Cd2+ par rapport au Cd total soluble 1998)
4,5; 5,1; 6,3 et 7 superieure a 80% pour les pH acides, egale a 50%

pour pH 7

Proportion de Zn2+ par rapport au Zn total soluble 
superieure a 80% quel que so it le pH

Meme sol contamine Concentrations en Cd total soluble et Cd2+
experimentalement avec du
Cd ou ZnS04

superieures dans les sols amendes par des boues 
compares aux sols contamines par CdS04

Memes sol amende par des Inverse pour le Zn
boues de station d'epuration 
pendant 20 ans

-> comportement different du Cd et du Zn, pourtant

consideres tres proches chimiquement

-> Cd plus disponible dans le sol amende que dans

le sol artificiellement contamine

Autres sols contamines Grandes variations dans la solubilite du Cd
provenant de divers sites 
industriels Concentrations en Cd soluble plus importsntes 

dans les sols industriels que dans le sol contamine 
CdS04

Grandes variations dans la solubilite et la forme du
Zn

Conclusions generates : difficulty de comparaison des sols lorsque I'origine de leur 
contamination est differente, sols contamines experimentalement peuvent conduire a des 
extrapolations fausses sur les risques de sols pollues in situ
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Annexe 3. B. Suite et fin
Technique
utilisee

Origine des sols etudies 
et/ou description succincte 
de I'experience

ETM
etudies

Principaux resultats References

Analyses des 
concentrations 
de la solution 
du sol obtenue 
par
centrifugation

30 sols forestiers et agricoles 
(Hollande)

Cd, Cu,
Zn

Decroissance des concentrations totales avec la 
profondeur pour les 2 types de sols

Concentrations totales en Cd, Cu et Zn superieures 
dans les sols agricoles a cause de l'utilisation de 
fertilisants

Concentrations en Cd et Zn solubles pourtant 
superieures dans les sols forestiers (pH inferieurs 
aux sols agricoles, souvent chaules), augmentant 
beaucoup pour des pH inferieurs a 5,5

(Romkens et 
Salomon
1998)

Concentrations en Cu solubles superieures dans 
les sols agricoles, augmentent avec la matiere 
organique dissoute

Variations des Kd expliques a 49% pour le Cu, 79% 
pour le Cd et 83% pour le Zn par le pH et la CEC

Concentration 
s et speciation 
des ETM dans 
la solution du 
sol obtenue 
par

Sols preleves sur des 
transects de 100m 
transversaux a des voies de 
chemin de fer abandonnees

Cd, Cu,
Ni, Pb,
Zn

Les concentrations en ETM sont tres faibles dans la 
solution du sol avec 31 a 59 % de Cd2+

Le Cu, le Pb et le Zn sont majoritairement sous 
forme de complexes organiques et le Ni sous forme 
inorganique

(Ge et al. 
2000)

centrifugation
+
concentrations
totales

Le pH et les concentrations totales en ETM sont 
correles avec les concentrations en ions libres, sauf 
pour le Cd

L'absorption des ETM par les plantes n'a pu etre 
predite de maniere satisfaisante par aucune des 3 
concentrations mesurees (ions libres, ETM dissous, 
ETM totaux)

Concentration 
s totales et en 
solution, 
labilite
mesuree par
"anodic
stripping
voltametry"
(ASV)

Sols amendes 18 ans 
auparavant avec 3 boues de 
STEP stabilisees avec des 
sels de fer, d'aluminium et 
par chaulage

Cd, Cr,
Cu, Ni,
Pb, Zn

Solubilite des ETM generalement correlee 
lineairement avec les concentrations totales, la 
nature des boues epandues affectant le Kd de 
certains ETM

En general, plus de 75% du Cu et du Pb etaient 
non-labiles en ASV car fortement complexes avec 
la MO soluble

Plus faible complexation (en general < 50%) dans 
des complexes organiques non-labiles pour le Cd et 
le Zn

(McBride et 
al. 2000)

Correlation lineaire forte entre le Cd total et le S 
dans les sols, suggerant une liaison du Cd avec 
des composes soufres

Analyses des 
concentrations 
de la solution 
du sol obtenue

Transect proche d'un site de 
stockage de fertilisant : etude 
d'un gradient de P

Cd Effet saisonnier sur la composition chimique de la 
solution du sol

Moins de 1% du Cd est en solution

(Taylor et 
Percival
2001)

par
centrifugation, 
speciation 
evaluee par 
modelisation 
(GEOCHEM)

Le Cd2+ represente 55 a 90% du Cd total soluble, 
presence de CdCl2 et de CdSO4
L'application de fertilisant augmente les 
concentrations de P soluble et abaisse fortement le 
pH ce qui expliquerait l'augmentation mesuree des 
concentrations de Cd, As, Cr et Pb solubles

L'application du fertilisant augmente egalement les 
teneurs totales en Cd et Zn

"Biodetecteur
microbien"

Sols enrichis en Ni et en 
divers additifs limitant la 
mobilite du Ni

Ni Souche de Ralstonia eutropha genetiquement 
modifiee pour produire une reponse 
bioluminescente proportionnelle aux concentrations 
en Ni2+ et Co2+

(Tibazarwa et 
al. 2001)

Reponse proportionnelle et specifique

Correlation lineaire entre ces donnees et 
I'accumulation de Ni dans certains tissus de plantes 
cultivees (mat's, pomme de terre)
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ANNEXE 3. C.

Travaux bases sur la theorie de partition a l'equilibre
Origine des sols ETM Principaux resultats References
etudies et/ou etudies
description succincte 
de l'experience

Sans evaluation biologique complementaire

Etude de l'adsorption du Cd 
Cd dans 15 sols

Prelevements de 20 sols As, Cd,
(Hollande), determination Cr, Cu,
des Kp (coefficient de Ni, Pb,
distribution phase solide / Zn
phase liquide (L/kg), ratio 
d'un ETM extrait par 
HNO3 concentre sur sa 
concentration dans l'eau 
interstitielle) et relations 
avec les caracteristiques 
physico-chimiques des 
sols

L'adsorption du Cd suit la relation de Langmuir et augmente avec le pH (Lee et al. 
entre pH 3 et pH 10 1996)

A pH constant et concentration en Cd egale, l'adsorption la plus grande 
est observee pour des sols riches en MO

Un modele de coefficient de partition a ete teste : a pH constant, les 
coefficients de partition experimentaux sont hautement correles a ceux 
calcules par le modele

Le coefficient de determination de la correlation est plus eleve lorsque 
le coefficient de partition est corrige avec les teneurs en MO des sols

Le facteur qui explique le plus les variations de la distribution des ETM 
est :

(Janssen et 
al. 1997a)

- le pH pour le Cd, Cr et Pb

- la concentration en Fe pour le Cu et As

- DOC (carbone organique dissout) pour le Ni

Des estimations raisonnablement precises des Kp peuvent etre faites 
avec le pH pour tous les ETM sauf l'As

L'addition d'autres variables peut ameliorer les correlations pour le Cr, 
Cu, Ni et Pb

Pour Cd et Zn, seul le pH est significatif pour l'estimation du Kp

Les modeles predisent correctement les Kp pour les sols hollandais 
mais sont beaucoup moins predictifs pour les sols anglais (donnees de 
la litterature)

Pour des pH faibles, d'autres caracteristiques, comme le contenu en 
MO, peuvent etre importantes

Avec evaluation biologique (relation avec les concentrations dans les tissus d'organismes exposes)

Exposition d'Eisenia As, Cd,
andrei aux sols utilises Cr, Cu,
par (Janssen et al. Ni, Pb,
1997a), recherche de Zn
relations entre les 
parametres qui 
conditionnent la 
distribution a l'equilibre et 
l'absorption par E. andrei

Les facteurs de bioaccumulation pour l'As, Cd, Cu et Zn sont expliques (Janssen et 
par les memes caracteristiques que celles qui expliquent les variations al. 1997b) 
des coefficients de distribution entre la phase solide et la phase liquide

^ les auteurs suggerent que l'"absorption des ETM est soit directe par 
l'eau interstitielle, soit indirecte grace a une voie d'absorption 
intimement correlee avec l'eau interstitielle"

Les modeles developpes pour predire les facteurs de bioaccumulation a 
partir de caracteristiques edaphiques simples a obtenir donnent des 
resultats satisfaisants sur les sols consideres
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Annexe 3. C. Suite et fin
Origine des sols ETM Principaux resultats References
etudies et/ou etudies
description succincte 
de l'experience

Exposition d'Eisenia As, Cd,
andrei a 20 sols Cr, Cu,
(Hollande) : Ni, Pb,
determinations des Zn
relations mathematiques 
existant entre des 
caracteristiques simples 
des sols et :

Les auteurs partent de l'hypothese que la fraction biodisponible est la 
fraction soluble "pore-water hypothesis" ou "pore-water-mediated 
uptake"

Difference nette dans les "patterns" d'absorption entre le Cr, Cu, Ni et 
Zn et l'AS, Cd et Pb

La concentration a l'equilibre doit etre preferee pour une interpretation 
valide

(Peijnenburg 
et al. 1999a; 
Peijnenburg 
et al. 1999b)

- les 
concentrations 
internes a 
l'equilibre

- les facteurs de
bioaccumulatio 
n

- les taux 
(constantes) 
d'absorption et 
d'accumulation 
des ETM en 
fonction du 
temps

L'objectif est de 
developper des modeles 
permettant de predire la 
biodisponibilite en 
fonction des
caracteristiques des sols

Les concentrations en Cr, Cu, Ni et Zn augmentent rapidement, l'etat 
d'equilibre est atteint rapidement

Pour ces ETM, des modeles ont ete etablis qui permettent de predire la 
concentration a l'equilibre sur la base des concentrations totales en 
ETM, avec apparemment une faible influence des caracteristiques des 
sols

(le contraire a ete observe pour Enchytraeus crypticus )

^ les auteurs suggerent que ces modeles, ainsi que les "internal critical 
body concentrations" pourraient etre utilises de maniere pratique en 
evaluation du risque, des validations sont neanmoins requises pour 
d'autres especes et d'autres sols

^ les auteurs suggerent d'etudier la diversite des voies d'exposition 
chez les invertebres terrestres et de grouper les especes en fonction de 
leur "profil d'absorption/exposition"

Pour AS, Cd et Pb, les "patterns" sont tres differents selon les sols, 
l'etat d'equilibre pour ces 3 ETM demande une duree superieure a 3 
semaines dans la plupart des sols

Des modeles (plus complexes) ont cependant ete proposes, l'acidite du 
sol etant le facteur-cle expliquant les differences de disponibilite de ces 
3 ETM

^ les auteurs expliquent que des similarites entre les resultats obtenus 
pour E. andrei et pour E. crypticus tendent a prouver que la pore-water 
hypothesis est valide pour ces 2 especes et pour l'As, Cd et Pb

Une comparaison avec le substart artificiel OCDE montre que celle-ci 
n'apporte pas d'informations extrapolables aux sols naturels
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ANNEXE 3. D.

Techniques de dilution isotopique

Origine des sols etudies 
et/ou description succincte 
de l'experience

ETM
etudies

Principaux resultats References

Technique isotopique (43K et 
32P) avec CEI et modele 
mathematique

P, K En conditions normales, les plantes ne prelevent le phosphors et le 
potassium que dans le compartiment isotopiquement echangeable

(Fardeau et 
al. 1979b; 
Fardeau et 
Jappe 1976)

Technique isotopique, 
mesure des activites 
specifiques (AS) uniquement

8 plantes : colza, trefle, laitue, 
bette, ray-gras, 2 cultivars de 
ble, capeweed

Zn, Cd Les valeurs d'AS sont identiques entre plantes pour le Zn

Pour le Cd, l'AS du colza est significativement superieure a celle 
des autres plantes, les auteurs concluent que toutes les plantes ont 
eu acces au pool non-isotopiquement echangeable de Cd, sauf le 
colza.

En absence de comparaison avec l'AS du sol, cette conclusion 
nous semble infondee.

(Hamon et al. 
1997)

Technique isotopique (63Ni) 
avec cEi et modele 
mathematique + extractant 
chimique (DTPA)

Ni Le Ni absorbe par les plantes provient du pool isotopiquement 
echangeable

Bonne correlation avec l'extraction au DTPA

(Echevarria 
et al. 1997; 
Echevarria et 
al. 1998)

2 sols, trefle violet

Technique isotopique, 
mesure de L uniquement

Cd Augmentation des concentrations en Cd du sol conduit a une 
augmentation des concentrations en Cd dans la plante

(Hamon et al. 
1998)

Sol amende a differents taux 
de fertilisant superphosphate 
amenant du Cd en impurete, 
ble

La plupart du Cd est non disponible pour les plantes (mais les 
concentrations en Cd sont tres faibles, < a 1|jg.g"1)

Technique isotopique (65Zn) 
avec cinetique d'echange 
isotopique (CEI) de 100 min 
et modele mathematique + 
extractant chimique

Zn L'utilisation du modele mathematique developpe par Fardeau base 
sur les experiences de CEI de 100 min. permet une bonne 
prediction du Zn echangeable sur 15 jours (sauf pour les sols de pH 
eleves et dont les concentrations en Zn sont faibles)

La plupart du Zn est lentement ou pas du tout echangeable dans 
ces sols

(Sinaj et al. 
1999)

5 sols pollues et 6 non 
pollues

La quantite de Zn echangeable est proche de celle extraite par
DTPA 0,005M + CaCl2 0,01M + TEA 0,1M

Technique isotopique (109Cd)
avec cEl et modele 
mathematique

3 sols pollues et 1 non-pollue, 
ray-gras, laitue et Thlaspi 
caerulescens

Cd Memes valeurs de composition isotopique pour les 3 especes de 
plantes avec, pourtant, des prelevements de Cd tres differents

Compositions isotopiques des plantes et du sol identiques montrant 
que les plantes - meme l'hyperaccumulateur T. caerulescens - 
prelevent le Cd dans le pool isotopiquement echangeable

Malgre un pH eleve, plus de 50% du Cd est isotopiquement 
echangeable sur 90 jours

(Gerard et al. 
2000)

Technique isotopique, 
mesure de E immediate 
apres equilibration + 
extraction au CaCl2
6 sols pollues (boues de
STEP et industries), 6 
populations de Thlaspi 
caerulescens et 1 espece 
non-hyperaccumulatrice 
(Lepidium heterophyllum)

Cd E varie de 4,9 a 49% du Cd total des sols

L en general bien correle a E mais egalement aux extraits au CaCh

Les auteurs concluent qu'aucune population des plantes etudiees 
n'a mobilise du Cd dans le pool non echangeable des sols etudies

(Hutchinson 
et al. 2000)
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Annexe 3. D. Suite et fin
Origine des sols etudies ETM
et/ou description succincte etudies
de I'experience

Principaux resultats References

Technique isotopique utilisant Cd 
des isotopes stables + 
extraction chimique a 5 
extractants

4 sols pollues par des 
sources differentes

Difficile de generaliser la labilite du Cd d'un sol a l'autre et d'une 
source de contamination a une autre

Le Cd labile represente de 35 a 49% du Cd total pour 3 des sols, 
13% seulement pour le dernier (le Cd serait lie dans la sphalerite)

Pour les 3 premiers sols, 85 a 98% du Cd labile est compris dans 
les fractions chimiques 2 et 3 (faiblement adsorbe/lie aux 
carbonates et oxydable)

(Ahnstrom et 
Parker 2001)

Les fractions extraites chimiquement ne montrent pas une bonne 
correspondance avec la taille du pool isotopiquement echangeable

Les auteurs concluent que les extractions chimiques ne peuvent 
predire que mediocrement la biodisponibilite
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ANNEXE 3. E.

Facteurs affectant la biodisponibilite
Origine des sols etudies Espece(s) ETM
et/ou description etudiee(s) etudies
succincte de l'experience
Matrice ISO avec variation Folsomia Cd
de pH et de teneur en MO candida

Sol sableux naturel Lumbricus Cd
contamine rubellus
experimentalement a 10
|jg.g"1 par du Cd,
manipulation de la
concentration en Cd soluble
par ajout de Ca(OH)2 et de
MnO2

Digestion de sediments 18 especes Zn,
pollues par du Zn ou du marines BaP
benzo-[a]-pyrene par les
liquides digestifs de 18
organismes marins
Etude de la biochimie des
liquides digestifs (activite
enzymatique, surfactance,
pH, acides amines, lipides,
carbone organique)
Matrice ISO modifiee : Enchytraeu Zn, Cd
tourbe remplacee par 6 s albidus
autres types de MO et
kaolinite remplacee par 2
autres types d'argile ; pH
maintenu constant

1 sol experimentalement Eisenia Cu 
contamine peu avant fetida 
l'experience et un sol 
preleve in situ, contamine 
de long terme

Comparaison de la toxicite Folsomia Cu
du Cu entre des sols fimetaria
experimentalement
contamines depuis plus ou
moins longtemps et un sol
preleve in situ et contamine
depuis longtemps

Principaux resultats References

A concentration totale identique, les concentrations de Cd (Crommentuij 
soluble augmentent avec la diminution du pH et de la n et al. 1997) 
teneur en MO dans le sol
Pas de tendance coherente entre les differents 
traitements dans l'accumulation du Cd 
2 conclusions majeures :
la biodisponibilite du Cd pour cette espece n'est pas 
predite par les concentrations de Cd en solution 
sensibilite au Cd n'est pas seulement determinee par la 
concentration interne en Cd mais egalement par les 
proprietes physico-chimiques des sols
Ajout de Ca(OH)2 et de MnO2 divise par 25 la (Oste et al. 
concentration en Cd en solution 2001a)
Les concentrations internes dans les annelides sont 
divisees par 1,3 seulement pour le Ca(OH)2 et par 2,5 
pour le MnO2
Mediocre correlation entre les concentrations internes et 
les concentrations en Cd soluble, bonne correlation 
lorsque le pH est ajoute comme variable explicative, ces 
correlations pouvant donc etre appliquees pour des 
objectifs appliques
Absorption intestinale predomine, le TEA simulerait 
correctement la disponibilite du Cd dans l'intestin et 
pourrait etre utilise en evaluation du risque 
Concluent que :
les absorptions cutanee et intestinale (majoritaire) doivent 
etre considerees par 2 approches differentes 
la theorie de partition a l'equilibre n'est pas directement 
applicable aux metaux
Solubilisation des polluants egale a celle produite par (Mayer et al.
l'eau de mer a superieure (de plus d'un ordre de 2001)
grandeur) mais inferieure a celle obtenue avec les
principaux extractants chimiques classiques
Pas de correlation entre la "force" des liquides digestifs et
leurs pH
Differences importantes en fonction des groupes 
consideres

La DL50 a 14 jours varie de 83 a 1140 jg.g"1 pour le Zn et (Lock et"
de 55 a 704 pour le Cd en fonction du type de MO et Janssen 
d'argile considere 2001b)
La CEC est un meilleur para metre pour estimer la 
biodisponibilite que la simple teneur en argile ou en MO 
car elle prend intrinsequement en compte leur nature 
(mesure du nombre de sites d'adsorption potentiels)
Le sol fraichement contamine est beaucoup plus toxique (Scott-
que le sol contamine depuis longtemps sur tous les Fordsmand et
parametres etudies (sauf survie et masse fraiche des al. 2000)
cocons, parametres tres peu sensibles dans les 2 cas) :
croissance et reproduction, stabilite des membranes
lysosomales (mesuree par le test "neutral red retention
time")
Pas d'effet clair de l'age de la contamination pour les sols (Bruus 
experimentalement contamines Pedersen et
Sol fraichement contamines beaucoup plus toxiques que Van Gestel 
le sol preleve in situ et contamine depuis longtemps (cible 2001)
: reproduction) si l'on considere les concentrations totales 
Les differences sont considerablement diminuees en 
exprimant la toxicite par rapport aux concentrations 
extraites par le CaCl2 0,p1M
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Annexe 3. E. Suite
Origine des sols etudies Espece(s) 
et/ou description etudiee(s)
succincte de I'experience
Exposition a des sols Folsomia 
contamines Candida
experimentalement in situ 
par differentes
concentrations de Cu et 
dont le pH est modifie par 
chaulage
Modification du l'humidite 
du sol
Concentrations totales et 
extraction au CaCh 0,01 M, 
eau de pluie, solution du sol 
obtenue par centrifugation 
Variation de l'humidite du Folsomia 
sol (matrice ISO) Candida

Exposition a 1 sol Folsomia 
contamine par du Cu a Candida 
differentes temperatures 
constantes ou a des 
alternances de temperature

EC50 production de Folsomia 
juveniles determinees chez Candida 
des collemboles exposees 
a des matrices ISO 
contaminees
Variation de la temperature

Modification de la Enchytraeu 
composition de la matrice s albidus 
ISO (pH, argile, MO, 
humidite, FeO2, K+, Mg2+)

EC50 production de Folsomia 
juveniles determinees chez Candida 
des collemboles exposees 
a des matrices ISO 
contaminees 
Variation du pH

Exposition a des sols Folsomia 
pollues ou non (gradient de Candida 
pollution) et F. fimetaria
experimentalement 
contamines
Exposition au Cu dans l'eau 
ou la nourriture

ETM Principaux resultats References
etudies

Cu Concentrations totales predisent le mieux les (Bruus
concentrations chez les adultes, ajouter le pH comme Pedersen et 
second facteur ameliore la valeur predictive al. 1997)
L'humidite du sol a un effet important sur la fitness des 
collemboles et sur leur accumulation de Cu, par contre, 
pas de correlation entre l'accumulation en Cu et les effets 
Les resultats n'ont pas montre quelle(s) voie(s) 
d'absorption est(sont) majoritaire(s) chez le collembole 
Les auteurs concluent que la pore-water hypothesis n'est 
pas valide dans ce cas

Cd Sorption du Cd (estime par sa concentration en solution) (Van Gestel 
n'est pas significativement affectee par l'humidite du sol et van Diepen 
Effet de l'humidite sur la toxicite du Cd (estimee par la 1996) 
masse des collemboles)
Reproduction tres affectee par l'humidite chez les temoins 
mais la EC50reproduction n'est pas affectee chez les 
traites
Concentrations en Cd pas affectee significativement par 
l'humidite

Zn Performances des collemboles influencees par la (Smit et Van 
temperature Gestel 1997)
Effet de la concentration pas significatif 
Concentrations en Zn plus elevees chez les organismes 
exposes a des alternances de temperature qu'a des 
temperatures constantes
Une diminution de la temperature conduit a une 
augmentation de la sensibilite des collemboles pour les 
cibles croissance et reproduction
Pourtant, les animaux sont moins sensibles a faible 
temperature pour la cible mortalite 
La concentration en Zn augmente lorsque la temperature 
d'exposition diminue
Les auteurs concluent que, la sensibilite de F. Candida au 
Zn variant avec la temperature, celle-ci doit etre prise en 
consideration dans les tests

Cd, Cu, Trop peu de reproduction a 25°C pour calculer les EC50 (Sandifer et 
Pb, Zn EC50 pour Cd, Cu et Zn identiques a 20 et 15°C Hopkin 1997)

EC50 pour Pb tres superieures
Le Zn etant present en beaucoup plus grande 
concentration dans les sites pollues par les ETM que le 
Cd (au moins 50 fois), le Zn pose sans doute plus de 
problemes environnementaux que le Cd

Cd, Zn Les differences dans la toxicite des sols sont (Lock et al.
majoritairement determinees par le pH, la teneur en MO 2000) 
et la CEC
La toxicite diminue avec l'augmentation du pH et de la 
CEC

Cd, Cu, Contrairement a la plupart des etudes precedentes, pas (Sandifer et 
Pb, Zn de tendance claire des EC50 a augmenter avec Hopkin 1996)

l'augmentation du pH
Le Zn etant present en beaucoup plus grande 
concentration dans les sites pollues par les ETM que le 
Cd (au moins 50 fois), le Zn pose sans doute plus de 
problemes environnementaux que le Cd 

Cu Accumulation du Cu depuis les sols exp. contamines plus (Bruus
importante que depuis la nourriture, accumulation additive Pedersen et 
quand les animaux sont exposes aux 2 sources al. 2000)
Accumulation superieure depuis les sols exp. contamines 
que depuis les sols pollues
Pas de difference interspecifique pour l'accumulation
depuis les sols alors que F. Candida accumule plus de Cu
que F. fimetaria depuis la nourriture
Males de F. fimetaria accumulent plus depuis le sol que
les femelles (pas de differences pour l'exposition par la
nourriture)
Effets observes pour des concentrations internes 
regulees : remet en cause les relations entre 
concentrations internes et effets
Bonne estimation de la biodisponibilite par extraction au 
CaCl2 pour F. Candida, pas pour F. fimetaria
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Annexe 3. E. Suite
Origine des sols etudies Espece(s) ETM
et/ou description etudiee(s) etudies
succincte de I'experience

Principaux resultats References

Sols contamines ou non, 
amendes par chaulage ou 
addition de beringite 
(augmente le pH 
egalement)

Beta Cd, Zn Concentrations en Cd et Zn extraites par le CaCl2
vulgaris inferieures dans les sols amendes
Eisenia Absorption des 2 ETM tres diminuee pour les plantes
veneta cultivees sur les sols amendes
Lumbricus Absorption peu ou pas diminuee par les traitements pour
rubellus les 2 EtM pour les annelides, meme lorsque les

concentrations extraites au CaCl2 diminuent de 90%

(Oste et al. 
2001b)

2 sols non pollues 
contamines
experimentalement par du 
ZnCl2
Sol pollues par la proximite 
d'une fonderie (gradient de 
pollution)

Folsomia Zn Sols contamines experimentalement ont un effet 
Candida important sur la reproduction, pas d'effet sur la

reproduction
Aucune relation entre les concentrations en Zn des sols 
pollues et la reproduction et la croissance 
Concentrations en Zn soluble plus importante dans les 
sols experimentalement contamines 
Cependant, les differences de concentrations en Zn 
solubles ne peuvent expliquer completement les 
differences de toxicite
Les auteurs suggerent d'utiliser les "pore-water 
concentrations"
D'autres facteurs que la biodisponibilite des polluants (pH 
du sol par exemple) peuvent affecter les cibles 
(croissance, reproduction)
Le choix du substrat et du sel utilises est important

(Smit et Van 
Gestel 1996)

Matrice ISO contaminee Folsomia 
avec du Zn, du Cd ou les 2 Candida

Zn, Cd Solubilite du Cd augmentee par la presence de Zn, la 
presence de Cd n'a pas d'effet sur la solubilite du Zn 
Cependant, l'absorption des 2 metaux n'a pas ete 
affectee par la presence de l'autre, suggerant que la 
solubilite ne determine pas l'absorption 
La reproduction est la cible la plus sensible pour les 2 
ETM
Les effets de la mixture Cd/Zn sont antagonistes sur la 
croissance alors qu'ils sont additifs sur la reproduction 
Les interactions Cd/Zn peuvent etre antagonistes, 
synergiques ou additives en fonction de l'espece 
consideree

(Van Gestel 
et
Hensbergen
1997)

Toxicite aigue du Cu dans 3 Octolasium Cu LC50 significativement correlee avec le contenu en MO (Jaggy et
sols cyaneum des sols Streit 1982)

Augmenter le contenu en MO d'un facteur 2 augmente la 
LC50 de 2 egalement
PH du sol et concentration en calcium n'ont pas d'effet 
sur la toxicite du Cu

Etude de la toxicite du Cd Eisenia Cd
et de 3 composes fetida chloro-
organiques dans la matrice (andrei) acetami
ISO et 1 sol naturel (pH 4,1 de
et ajuste a 7) (CAA)
+ exposition aux polluants 3,4-
par contact cutane direct dichloro
sur papier filtre -aniline

(DCA)
pentac
hloro-
phenol
(PCP)

Etude de la toxicite du Cu Aporrectod Cu
dans un sol sur la ea
reproduction de 2 esp. caliginosa
d'annelides, variation du pH Lumbricus
du sol rubellus

Etude de la toxicite du Cu Lumbricus Cu
dans 2 sols sur la rubellus

PH du sol influence la toxicite des polluants sauf DCA 
Etonnant pour CAA qui n'est que faiblement adsorbee 
dans les sols, en contradiction avec Heimbach et 
Edwards (1983) qui n'a pas observe d'influence du pH sur 
la toxicite de ce compose
Pour le Cd, adsorption diminue avec la diminution du pH, 
en accord avec Ma (1982) qui a demontre une 
accumulation du Cd plus elevee dans des annelides 
lorsque le pH du sol etait bas
Diminution de la toxicite du PCP a faible pH explique par 
son faible pKa (4.74) (faible pH ^ PCP sous forme 
phenolique, fortement adsorbee)
Le protocole "papier filtre" ne predit aucunement la 
toxicite des polluants dans les sols

(Van Gestel 
et van Dis 
1988)

A. caliginosa plus sensible (50% de diminution pour la 
production de cocons a pH bas) aux variations de pH que 
L. rubellus dans les sols temoins
Effet du pH sur la toxicite du Cu differente selon l'espece : 
pour A.caliginosa, pH n'influence pas la toxicite du Cu 
pour L. rubellus, EC50(production de cocons) diminue 
d'un facteur 2 lorsque le pH diminue de 2 unites

(Ma 1988)

croissance, la reproduction 
et la degradation de litiere 
Sol 1 : pH 4,8 ; OM 5,7% ; 
argiles 2%
Sol 2 : pH 7,3 ; OM 3,4% ; 
argiles 17%
Variation du pH dans le sol 
2

A concentration egale, effet 2 fois plus important dans le (Ma 1984) 
sol 2 que dans le sol 1 (effet attribue a la moindre teneur 
en MO dans le sol 2)
Production de cocons diminue en fonction de la dose aux 
pH 4,8 et 6,0 alors que la plus forte concentration en Cu 
n'a pas d'effet sur ce parametre a pH 7,0 
(L. rubellus a des performances beaucoup plus elevee 
dans le sol 2 temoin, Ma (1983), article en Hollandais)
Met en evidence l'influence des caracteristiques des sols 
sur les performances des modeles animaux ^ effet de 
ces caracteristiques sur la toxicite des polluants a 
interpreter avec precaution
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Annexe 3. E. Suite
Origine des sols etudies Espece(s) 
et/ou description etudiee(s)
succincte de l'experience
Etude de l'accumulation de Annelides 
4 ETM en fonction de la 
teneur en MO, de la CEC et 
du pH des sols

Etude de l'accumulation de Annelides 
4 ETM en fonction de 
differents parametres 
physico-chimiques des sols

Etude de l'accumulation de Annelides 
5 ETM en fonction de 
differents parametres 
physico-chimiques des sols

Tests d'ecotoxicite aigus et 
chroniques dans la matrice 
ISO et 2 sols + analyse de 
resultats de la litterature

Eisenia
fetida
Enchytraeu 
s albidus 
Folsomia 
candida

Exposition de L. terrestris a Lumbricus 
un sol experimentalement terrestris 
contamine, variation du pH 
L'experience est menee en 
"mesocosmes" exterieurs

Etude de l'influence du pH Dondrobae 
du sol sur la toxicite de 3 na rubida 
ETM dans un sol sableux

ETM Principaux resultats References
etudies

Cd, Cu, Facteurs de bioaccumulation augmentent d'un facteur 5 (Ma 1982; Ma 
Pb, Zn lorsque le pH diminue de 6,5 a 4,5 pour le Cd, Pb et Zn et al. 1983)

PH et CEC sont les parametres les plus importants 
determinants l'absorption par les annelides 
Pour le Cu, le pH n'est pas important et les 
concentrations dans les tissus sont plutot correlees aux 
teneurs en MO et aux CEC
La MO aurait egalement une influence sur l'absorption de 
Pb

Cd, Cu, Relation significative entre les concentrations en ETM (Morgan et 
Pb, Zn dans les tissus et dans les sols (concentrations totales) Morgan 

Les correlations sont ameliorees par les variables pH et 1988)
CEC pour le Pb, pas pour le Cu et le Zn
Les correlations sont ameliorees par la variable teneur en
MO pour le Cd

Cd, Cu, Les auteurs concluent que la mesure des parametres (Beyer et al. 
Pb, Se, physico-chimiques du sol (pH, CEC, teneur en MO) 1987)
Zn n'ameliorent pas significativement la prediction des 

concentrations dans les tissus des annelides a l'exception 
du pH qui eta it associe a des concentrations faibles ou 
fortes pour les ETM etudies

Cd Meme dans la matrice ISO, la toxicite du Cd varie (Lock et 
considerablement (EC10 ou 50, LC50) ^ aucun modele Janssen 
n'a pu etre elabore pour "normaliser" la toxicite du Cd 2001a) 
pour les invertebres terrestres en prenant en compte les 
facteurs qui controlent la biodisponibilite 
Contrairement au Zn, les concentrations toxiques pour le 
Cd sont tres superieures aux concentrations de fond 
En general, les ratio Zn/Cd dans les sols sont si eleves 
que le risque de toxicite lie au Zn est beaucoup plus eleve 
que le risque lie au Cd

Pb Correlations lineaires entre les concentrations en Pb dans (Bengtsson et 
les tissus et les concentrations dans les sols Rundgren
Pas d'effet significatif du pH sur l'accumulation du Pb 1992) 
mais distribution differe (plus de Pb dans les muscles et 
moins dans le ganglion cerebral)
L'absorption du Pb est fortement dependante de la 
temperature, particulierement dans les muscles : les 
concentrations sont divisees par 2 en periode hivernale, 
sans doute en raison d'une activite de nourrissage reduite 
Tendance a une accumulation superieure des juveniles 

Cd, Cu, Extractabilite des Cd et du Pb (acetate d'ammonium, 1M) (Bengtsson et 
Pb augmente lorsque le pH diminue, pas d'influence sur le al. 1986)

Cu
L'absorption des ETM par les animaux est parfois 
correlee avec les concentrations extraites, parfois non 
L'accumulation du Cd et du Pb dans les cocons n'est pas 
correlee avec le pH alors que la concentration en Cu est 
2 fois plus elevee a pH 6,5 qu'a pH 5,5 
La survie des adultes est affectee par les 3 ETM a pH 
faible
La production de cocon est diminuee de moitie lorsque le 
pH passe de 6,5 a 4,5
Effet hormesis sur la production de cocon par des faibles 
concentrations en EtM a pH 6,5
L'effet du pH sur l'eclosion des cocons est tres important 
dans les temoins alors que le contraire est observe 
lorsque les animaux sont exposes a 100 |jg.g-1
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Annexe 3. E. Suite
Origine des sols etudies Espece(s) ETM
et/ou description etudiee(s) etudies
succincte de I'experience
Etude de l'influence de Eisenia 1,2,3-
caracteristiques de la andrei trichlor
matrice ISO et de 3 sols Lumbricus oben-
naturels sur la toxicite de 7 rubellus zene
composes organiques chez (TCB),
2 especes d'annelides DCA, 5

chlorop
he-nols
(dont
PCP)

Etude de l'influence de Eisenia Chloroa
caracteristiques de la fetida ce-
matrice ISO sur la toxicite tamide
de 2 composes organiques Benom
Variations de la teneur en yl
MO, de la nature et de la 
quantite d'argiles, du pH, 
de l'humidite du sol

Effet du lindane dans les Lumbricus Lindan
sols 1 et 2 de l'etude de rubellus e
(Ma 1984) sur la
croissance, la reproduction
et la decomposition de la
litiere
Etude de l'influence du Aporrectod Benom
benomyl sur la reproduction ea yl
dans des melanges fumier / caliginosa
sol sableux ou sol argileux
Etude de l'influence du Allolobopho Benom
benomyl et du TCA sur la ra yl
croissance et le caliginosa TCA
developpement sexuel A.chlorotica
dans des melanges fumier / A.rosea
sol sableux ou sol argileux Lumbricus 

terrestris
Animaux exposes en Lumbricus Cu
laboratoire a un sol rubellus
homogene, contamine ou
non (10 a 130 jig.g-1),
variation de l'humidite du
sol (25, 35 et 45%), pH 5
constant + animaux
exposes dans des sols
heterogenes, contamines a
des concentrations
variables en Cu (13 a 210
jg.g-1, pH variant de 4,6 a
5,2), mesures des

temperatures du sol

Principaux resultats References

Les differences entre sols disparaissent presque 
completement quand les LC50 exprimees en de jig.g"1 
sols sont recalculees en jg.ml-1 en utilisant les 
coefficients d'adsorption
^ les auteurs concluent que les donnees d'adsorption 
peuvent etre utilisees pour extrapoler la toxicite de ces 
substances pour les annelides entre les differents sols 
^ Comme l'adsorption augmente avec l'augmentation 
des teneurs en MO, les valeurs de LC50 peuvent etre 
extrapolees entre les sols simplement a partir des 
differences de teneur en MO
Cette approche n'est cependant pas applicable aux 
composes ionisables comme les chlorophenols 
Pour ces composes, l'adsorption est egalement 
influencee par le pH
Si les donnees sont corrigees en tenant compte de la 
dissociation, l'adsorption est significativement correlee 
avec la lipophilicite
^ ouvre la voie pour l'extrapolation des donnees de 
toxicite aigue entre sols en utilisant les donnees 
d'adsorption calculees au moyen des QSARs 
^ les cibles reproduction et croissance n'ayant pas les 
memes optimaux par rapport aux caracteristiques des 
sols, les auteurs suggerent d'inclure les 2 parametres 
dans les etudes de toxicite
Peu d'influence des teneurs en MO, de la nature et de la 
quantite d'argiles et du pH
Faible influence de l'humidite du sol et de la temperature 
Pas etonnant pour la chloroacetamide, substance de 
reference des tests OCDE et CEE, en raison de sa faible 
adsorption dans les sols (artificiels au moins), pourtant 
resultats en contradiction avec ceux obtenus par van 
Gestel et van Dis (1988)
Pour le benomyl, resultats etonnants car contradictoires 
avec ceux obtenus par Lofs-Holmin (1980) qui montrent 
que l'adsorption de ce compose sur la MO et l'argile 
influencent sa toxicite
Lindane plus toxique dans le sol 2, difference attribuee a 
la difference de teneur en MO

(Van Gestel
et Ma 1988,
1990; Van
Gestel et al.
1991)

(Heimbach et
Edwards
1983)

(Ma 1983)

Benomyl beaucoup plus toxique dans le sol sableux, (Lofs-Holmin 
pouvant etre attribue a une capacite d'adsorption moindre 1982) 
ou une sensibilite plus elevee des animaux eleves dans 
ce sol
Toxicite des 2 composes beaucoup plus elevee dans le (Lofs-Holmin 
sol sableux 1980)

Pas d'effet de la variation de l'humidite du sol sur (Marinussen 
l'absorption du Cu par L. rubellus et van der
Pas de relation entre la concentrations totale en Cu dans Zee 1997) 
les sols in situ et les concentrations dans les tissus des 
animaux qui presentent une tres importante variabilite 
Relation entre la concentration totale en Cu dans les sols 
au laboratoire et les concentrations dans les tissus des 
animaux
La variation temporelle des temperatures du sol affecte 
beaucoup l'accumulation du Cu dans les organismes 
exposes in situ
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Annexe 3. E. Suite
Origine des sols etudies Espece(s) 
et/ou description etudiee(s)
succincte de l'experience
Etude de l'effet de l'ajout de Dendrobae 
Cd ou de Pb en na veneta 
concentration croissante 
dans un sol naturel exp. 
contamine par du Cu sur 
l'accumulation du Cu dans 
les tissus

ETM Principaux resultats References
etudies

Cu Hypotheses : (Marinussen
Cd va induire la synthese de metallothioneines et et al. 1997) 
augmenter les capacites d'accumulation du Cu 
Pb va limiter l'adsorption du Cu donc augmenter ses 
concentrations dans la solution du sol, le rendant plus 
disponible
Aucun effet significatif de l'ajout de Cd ou de Pb (aux 
concentrations testees) sur les concentrations de Cu 
dans les tissus de D. veneta

Exposition de 7 populations Lumbricus 
de vers a leurs 7 sols rubellus 
pollues, exposition de 2 
populations provenant d'un 
site acide et d'un site 
calcaire aux 7 sols pollues

Tests de toxicite normalises Eisenia 
(matrice ISO) et andrei 
compa raisons des
parametres de toxicite 
(LC50 et EC50) avec les 
concentrations d'un site 
pollue
Analyses des
concentrations en ETM 
dans les tissus, les ingesta 
et les excreta de 2 esp. 
exposees a des sols 
diversement pollues

Lumbricus
rubellus
Aporrectod
ea
caliginosa

Ca, Cd, Les populations venant de sites pollues accumulent plus (Marino et 
Cu, Pb, de Cd et de Zn que les pop. venant de sites non pollues Morgan 
Zn Les concentrations en Cu sont faibles et identiques pour 1999) 

toutes les pop.
Les concentrations en Pb sont les plus elevees pour une 
pop. venant d'un site pollue mais pas celui dont les 
concentrations en Pb etaient les plus elevees 
Les concentrations en Ca sont similaire entre les 2 types 
de pop. mais la pop. venant d'un site non pollue acide 
accumule le Ca plus efficacement que la pop. venant d'un 
site non pollue calcaire
^ les auteurs concluent que les differences entre pop. 
naturelles exprimees par des differences d'accumulation 
des ETM sont probablement une reponse plus commune 
pour une exposition au Cd ou au Zn que pour une 
exposition au Pb ou au Cu

Cd, Cu, Des concentrations en Zn superieures a la LC50-14 jours (Spurgeon et 
Pb, Zn ont ete mesures dans le site pollue al. 1994)

Pourtant, des vers y sont presents 
^ les auteurs concluent que les tests d'ecotoxicite 
surestiment la biodisponibilite des ETM 
D'apres les resultats, le Zn, plus que le Cd, semble poser 
probleme in situ

Ca, Cd, Ingestion selective des composants du sol (Morgan et
Cu, Pb, ^ differences de concentrations en ETM dans le sol et Morgan 
Zn dans les ingesta 1999)

^ Les auteurs remettent donc en cause la validite des 
facteurs de bioaccumulation
Differences significatives d'accumulation des differents 
ETM entre les 2 especes etudiees (L. rubellus : epige, A. 
caliginosa : endoge) : concentration en Zn plus elevee 
pour A. c. que pour L. r. pour des faibles concentrations 
en Zn dans les sols, pas de difference nette pour des 
concentrations elevees ^ les auteurs suggerent que A. 
c., dans les sols peu riches en Zn, pourrait mobiliser du 
Zn pour les demandes physiologiques de la diapause que 
L. r. ne subit pas. Les especes du genre Apporectodea 
sont capables de mobiliser du Zn dans le chloragosome 
Differences de concentrations en Cd, Pb et Zn dans les 
ingesta entre les 2 esp. sont accompagnees par des 
differences de concentrations dans les tissus 
^ ce qui est reellement ingere est donc tres important 
dans la determination de ce qui peut etre accumule 
^ les auteurs concluent que les differences inter- 
specifiques de concentrations en ETM refletent la 
selection de la nourriture et la "niche"
"Exposure" and "Bioavailability" sont des concepts lies 
mais pas interchangeables.
Les concentrations en Cd, Cu et Pb sont identiques dans 
les egesta, difference inter-specifiques pour le Zn et le Ca 
Les concentrations en Pb et en Zn sont plus elevees dans 
les egesta que dans les ingesta, pas d'explications 
fournies
Pas de relations simples entre les concentrations en ETM 
dans les ingesta et dans les tissus
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Annexe 3. E. Suite et fin
Origine des sols etudies Espece(s) 
et/ou description etudiee(s)
succincte de I'experience
Determination des facteurs Eisenia 
de bioaccumulation et des fetida 
taux d'absorption de 3 ETM 
(seuls ou en mixture) dans 
des matrices ISO, 
variations des teneurs en P 
et en MO

Prelevements de 20 sols Annelides 
(Pennsylvanie, US) et 
d'annelides

ETM Principaux resultats References
etudies

Cd, Pb, Les concentrations des vers exposes aux sols amendes (Pearson et 
Zn par du P sont plus faibles que dans les sols non amendes al. 2000) 

pour le Pb, pas d'effet notable sur le Cd et le Zn 
(l'amendement diminue le pH)
La quantite de P ajoutee a peu d'effet sur l'importance de 
la reduction de la biodisponibilite du Pb 
Les auteurs attribuent cet effet a la reduction de la 
solubilite de Pb liee a la formation de pyromorphites 
grace a l'amendement en P
Les amendements en MO ont augmente les 
concentrations en Pb dans les organismes exposes au 
Pb seul et l'ont diminue dans les organismes exposes a la 
mixture

As, Cd, Faibles coefficients de correlation (< 0,57 au mieux) entre (Beyer et 
Cr, Cu, les concentrations dans les tissus des annelides et les Cromartie 
Pb, Se, concentrations totales dans les sols 1985)
Zn Grande variabilite inter-specifique, concentrations en 

certains ETM (Pb notamment) elevees meme pour des 
ind. preleves dans des sites non pollues



Resume

Les transferts d'elements en trace metalliques (ETM) et de polluants organiques au sein des chatnes 
alimentaires constituent une des consequences possibles de la pollution des ecosystemes. L'objectif 
general de cette these etait d'ameliorer revaluation de la biodisponibilite, des transferts et des effets de 
polluants metalliques (principalement le cadmium (Cd) mais aussi le cuivre (Cu), le nickel (Ni), le plomb 
(Pb) et le zinc (Zn)) et d'un polluant organique, l'herbicide isoproturon, dans des reseaux trophiques. Les 
reseaux etudies dans le cadre de cette these ont ete composes, en fonction des experiences, de 2 ou 3 
compartiments parmi les suivants : sol - producteur primaire (laitue Lactuca sativa, colza Brassica napus 
ou mais Zea mays) - consommateur primaire (escargot Helix aspersa) - predateur (coleoptere carabide 
Chrysocarabus splendens). Trois approches complementaires utilisant des reseaux trophiques de 
complexite croissante ont ete mises en reuvre.

La premiere approche a permis d'etudier la biodisponibilite et les transferts entre 2 maillons d'une chaine 
alimentaire en conditions controlees (laboratoire). La technique de dilution isotopique, jusqu'a present 
uniquement utilisee pour caracteriser la phytodisponibilite des elements majeurs et des elements trace dans 
les sols, a ete adaptee pour la premiere fois a un organisme animal, l'escargot H. aspersa (evaluation de la 
zoodisponibilite). Ces travaux ont permis de demontrer que les escargots, contrairement aux plantes, ont 
acces au pool de Cd non isotopiquement echangeable dans les sols, pool considere dans les procedures 
devaluation du risque comme non biodisponible. L'etude du transfer! du Cd d'un vegetal (B. napus, 
contamine par depots en surface) vers H. aspersa a demontre une bioaccumulation importante du Cd dans 
les tissus des escargots et des effets sur la croissance et la consommation d'H aspersa aux fortes 
concentrations. Le facteur de bioaccumulation (FBA, ici defini comme le rapport de la concentration en un 
polluant dans les tissus d'un organisme sur la concentration de ce meme polluant dans sa nourriture) etait 
superieur a 2. Ces resultats suggerent que des escargots vivants dans des environnements contamines 
pourraient representer un risque pour leurs predateurs. Afin de verifier cette hypothese, le transfer! du Cd 
depuis des escargots contamines vers un de leurs predateurs, le Carabe C. splendens, a ete etudie. 
L'exposition des carabes aux proies contaminees a la plus forte concentration testee a provoque une 
mortalite significative (pendant la metamorphose). Les concentrations en Cd des carabes etaient tres faibles 
et tres inferieures a celles mesurees dans les tissus des escargots. Ces resultats confirmen d'autres etudes 
qui ont montre que la biomagnification (augmentation des concentrations d'un polluant d'un maillon a 
l'autre d'une chaine alimentaire) n'est pas un schema general du transfer! des polluants dans les 
ecosystemes contamines.

Dans une deuxieme approche, des microcosmes permettant l'etude d'au moins 3 maillons ont ete mis 
au point pour etudier au laboratoire les transferts de 5 ETM dans le systeme "sol (2 sols agricoles : 1 pollue 
et 1 non-contamine) - vegetal (la laitue L. sativa) - invertebre (l'escargot H. aspersa)". Apres 4 semaines 
d'exposition, les concentrations en Cd, en Zn et en Pb etaient tres superieures dans les tissus des escargots 
exposes au sol pollue. Les concentrations en Cu, en revanche, n'etaient pas differentes entre les escargots 
exposes au sol pollue et ceux exposes au sol non-contamine, suggerant une regulation de cet ETM. Les 
concentrations en Ni etaient superieures dans les animaux exposes au sol non-pollue, refletant les 
concentrations superieures en Ni de ce sol (origine geochimique). La cinetique du transfer! a ete suivie 
pendant 2 mois chez les escargots exposes au sol pollue et a montre une augmentation reguliere des 
concentrations en Cd et en Zn, une augmentation rapide suivie d'une stabilisation des concentrations en Pb, 
une regulation des concentrations en Cu et en Ni. Des microcosmes ont ete utilises pour etudier les 
transferts "sol - escargot", "mais (Z. mays) - escargot" ou "sol - mais - escargot" de l'herbicide isoproturon 
marque au 14C. Le transfer! sol - escargot a ete tres majoritaire compare au transfer! plante - escargot. 
L'isoproturon a ete retrouvee en tres faible quantite dans les tissus des escargots et les metabolites presents 
dans des tissus etaient, pour la plupart, inconnus (c'est a dire differents de ceux issus de la degradation de 
l'isoproturon dans des sols, des plantes et des microorganismes). L'herbicide n'a pas eu d'effet sur la 
croissance d'H. aspersa.

Enfin, une troisieme approche utilisant les microcosmes developpes precedemment a permis l'etude in 
situ des transferts de 5 ETM depuis des sols amendes par des boues de station d'epuration vers H. 
aspersa. Les amendements n'ont pas eu d'effets letaux et subletaux sur les escargots. Une augmentation 
rapide (5 et 7 semaines d'exposition) et significative des concentrations en Zn dans les tissus des animaux a 
ete demontree.

En conclusion, l'adaptation avec succes de la technique de dilution isotopique a H. aspersa devrait 
permettre d'ameliorer revaluation de la biodisponibilite des ETM pour les invertebres du sol 
(zoodisponibilite). L'ensemble des experiences de transfer! a contribue a une meilleure connaissance des 
voies de transfer! de polluants et de leurs effets dans un reseau trophique "sol - plante - consommateur 
primaire - predateur". Les microcosmes mis au point elargissent la palette des outils devaluation des 
risques de transfer! des polluants dans les reseaux trophiques.

Mots-cles: transferts de polluants, reseaux trophiques, biodisponibilite, bioaccumulation, 
biomagnification, effets, cadmium, cuivre, nickel, plomb, zinc, herbicide isoproturon, technique de dilution 
isotopique, escargot Helix aspersa, laitue Lactuca sativa, colza Brassica napus, mais Zea mays, coleoptere 
carabide Chrysocarabus splendens



Summary

Assessment of the bioavailability and the transfer of organic and metallic pollutants
in "soil - plant - invertebrate” food webs

Pollution of ecosystems by metallic trace elements (MTEs) and organic compounds may lead to 
pollutant transfer in food webs. The aim of this work was to improve the assessment of bioavailability, 
transfer and effects of various MTEs (mainly cadmium (Cd) but also copper (Cu), nickel (Ni), lead (Pb) 
and zinc (Zn)) and an organic pollutant, the herbicide isoproturon. The food webs studied in this work were 
made up of 2 or 3 compartments among the following: soil - primary producer (lettuce Lactuca sativa, 
colza Brassica napus and maize Zea mays) - primary consumer (snail Helix aspersa) - secondary 
consumer (carabid beetle Chrysocarabus splendens). Three complementary approaches using food webs 
of increasing complexity were exploited.

The first approach allowed studying pollutant bioavailability and transfers between 2 links of a food chain 
under controlled conditions. The isotopic dilution technique, until now only used to characterise the 
phytoavailability of major elements and MTEs in soils, was adjusted for the first time to an animal organism, 
the snail H. aspersa (assessment of zooavailability) This work showed that snails, contrarily to plants, 
accessed the non-isotopically exchangeable Cd pool in soils, considered as non-bioavailable by current risk 
assessment procedures. The study of Cd transfer from plants (B. napus contaminated by surface deposition) 
to the snail H. aspersa showed a high bioaccumulation of Cd in snail tissues and effects on snail growth and 
consumption at high concentrations. The bioaccumulation factor (BAF, herein defined as the ratio of the 
concentration of a pollutant in the tissues of an organism divided by the concentration of this pollutant in its 
food) was higher than 2. These results suggest that snails inhabiting polluted environments could represent 
a risk for their predators. To test this hypothesis, the transfer of Cd from contaminated snails to one of their 
predators, the carabid beetle C. splendens, was studied. Exposure of beetles to the most highly 
contaminated preys led to a significant increase in mortality (during metamorphosis). Cd concentrations in 
beetles were very low and much lower than those measured in snail tissues. These results confirmed 
previous studies, which showed that biomagnification (increase of a pollutant concentration from one level in 
a food chain to the upper link) is not a general rule for pollutant transfers in contaminated ecosystems.

In a second approach, microcosms were developed to study the transfers in at least three links of a food 
web. In a first experiment, the transfer of 5 ETMs was studied in the system "soil (2 agricultural soils: one 
contaminated and one non-polluted) - plant (lettuce L. sativa) - invertebrate (snail H. aspersa)". After 4 
weeks of exposure, Cd, Zn and Pb concentrations were much higher in the tissues of snails exposed to the 
polluted soil. Cu concentrations were not different between snails exposed to the polluted soil and those 
exposed to the non-contaminated one, suggesting MTE regulation by snails. Ni concentrations were higher 
in snails exposed to the non-polluted soil. The transfer kinetic, which was studied for 2 months in the snails 
exposed to the polluted soil, showed a regular increase of Cd and Zn concentrations, a rapid increase then a 
stabilization of Pb concentrations and a regulation of Cu and Ni concentrations.

In a second experiment, microcosms were used to study the transfers "soil - snails", "maize (Z. mays) - 
snails" and "soil - maize - snails" of a 14C-labelled herbicide, the isoproturon. The transfer "soil - snails" was 
much higher than the transfer "maize - snails". Metabolites of isoproturon were determined in snail tissues. 
Very small quantities of native isoproturon were found in snail tissues and the metabolites were mainly 
unknown residues (i.e. different from those obtained during isoproturon degradation in soils, plants and 
microorganisms). The herbicide did not exert toxic effects on snail growth.

Finally, a third approach using the microcosms (previously described), allowed the in situ study of the 
transfer of 5 ETMs from soils amended by sewage sludge to the snail H. aspersa. Amendments did not exert 
either lethal or sublethal effects on snails. In contrast, a rapid (5 and 7 weeks of exposure) and significant 
increase of Zn concentrations in snail tissues was showed.

In conclusion, the successful adaptation of the isotopic dilution technique to H. aspersa snails should 
improve the assessment of ETM bioavailability to soil invertebrates (zooavailability). The transfer 
experiments made in this work contribute to a better knowledge of pollutant transfer routes in a "soil - plant - 
primary consumer - predator" food web. In addition, the microcosms developed in this work constitute a new 
tool for evaluating the risk of pollutant transfer in food webs.

Keywords: pollutant transfer, food webs, bioavailability, bioaccumulation, biomagnification, toxic effects, 
cadmium, copper, nickel, lead, zinc, isoproturon (herbicide), isotopic dilution technique, snail (Helix aspersa), 
lettuce (Lactuca sativa), rape (Brassica napus), maize (Zea mays), carabid beetle (Chrysocarabus 
splendens)


